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Diversitet bland kiselalger i vattendrag regleras av flera olika faktorer. Diversitet är ett mångfasetterat 
begrepp och består av flera olika komponenter. Diversitet kan dels in i alfa, beta och gamma diversitet. 
De olika diversitetstyperna påverkas av både storskaliga geografiska faktorer och av de lokala 
miljöförhållandena. Forskning som undersöker diversitetens mönster bland kiselalger och 
kiselalgernas artsammansättning i vattendrag har ökat de senaste 10 åren. Speciellt betadiversitet och 
faktorerna som skapar betadiversitet har fått större uppmärksamhet.  Trots det, är de drivande 
mekanismerna fortfarande till viss mån okända speciellt i akvatiska ekosystem.  
 
Syftet med den här avhandlingen är att undersöka vilka faktorer som påverkar kiselalgernas 
alfadiversitet och betadiversitet i 10 vattendrag i södra Finland. I avhandlingen undersöks också 
habitatheterogenitetens betydelse för betadiversitet och betydelsen av olika miljöfaktorer för 
variationen i artsammansättningen. Forskningsområdet sträcker sig över ett 115 km brett område och 
därför kan man anta att artsammansättningen inte påverkas nämnvärt av storskaliga geografiska 
faktorer. 
 
I avhandlingen används material från 49 provlokaler som omfattar både kiselalgsprov och lokala 
miljövariabler. Ytterligare utnyttjas markanvändningsdata ur CORINE Land Cover 2012 materialet för 
respektive avrinningsområde. Allt material är insamlat under tidsperioden 30.7.2014–11.8.2014. 
Lineär regressionsanalys, generaliserade lineära modeller (GLM), distansbaserad redundansanalys 
(db-RDA) och test av spridningens homogenitet (PERMDISP) används som statistiska analysmetoder. 
 
Speciellt vattnets ledningsförmåga och ljusförhållandena vid provlokalen är miljöfaktorer som påverkar 
kiselalgernas alfadiversitet. Habitatheterogenitet uppvisade inget statistiskt signifikant förhållande till 
betadiversitet men en positiv trend  som var marginellt signifikant mellan habitatheterogenitet och 
betadiversitet kunde registreras. Utifrån db-RDA analysen kan man konstatera att flera miljövariabler 
påverkar variationen i artsammansättningen. Speciellt viktiga miljövariabler är ledningsförmåga, 
ljusförhållanden, vattenfärg, vattentemperatur och vattendragets bredd. 
 
Resultaten i den här avhandlingen tyder på ett möjligt samband mellan habitatheterogenitet och 
betadiversitet. Ytterligare forskning i ämnet krävs för att fastställa ett signifikant samband. De lokala 
miljövariablerna styr långt kiselalgernas diversitet. Eventuella antropogena störningar i vattendragen 
kan inverka på betadiversiteten i vattendragen och bör undersökas i framtida studier. 
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Multiple factors determine diversity of diatoms in running waters. Diversity is a complex concept and 
made up by different components. Diversity can be divided into alpha, beta and gamma diversity. 
These different types of diversity are regulated by factors operating on a large geographic scale and 
by local environmental factors. Studies concentrating on diversity patterns of diatoms have become 
more common in the last 10 years. Especially beta diversity has gotten an increasing interest. Despite 
the increasing interest in the subject, the driving mechanisms are still not fully understood in aquatic 
ecosystems.  
 
The aim of this theses is to investigate which factors affect alfa and beta diversity in 10 streams in 
southern Finland. The influence of habitat heterogeneity on beta diversity is also investigated. In 
addition, the aim is to examine which local environmental factors structure the variation in species 
composition. The study area covers a 115 km wide area to minimize the effect of large scale factors 
on species composition.  
 
The material consists of environmental data and diatom data from 49 study sites. Land use data used 
in the study is derived from CORINE Land Cover 2012 data set. All samples were collected during a 
two-week period (30.7.2014–11.8.2014). Statistical methods used were linear models, generalized 
linear models (GLM), distance based redundancy analysis (db-RDA) and test for homogeneity of 
multivariate dispersions (PERMDISP). 
 
Water conductivity and light conditions at the study sites were strong environmental factors 
determining diatom alpha diversity. Habitat heterogeneity showed only a marginally significant positive 
relationship to beta diversity but a clear trend was visible in the data. The db-RDA results showed that 
different environmental factors accounted for the variation in species composition. Conductivity, light, 
water color, water temperature and stream width were important factors explaining variation in species 
composition.  
 
These results suggest that there is a possible connection between habitat heterogeneity and beta 
diversity. Further research in the subject should be done to determine if there is a significant 
relationship. The local environmental factors are important for structuring species composition. 
Possible anthropogenic stress factors influencing stream ecosystems can affect patterns of beta 
diversity and should be emphasizes in coming research.  
Diversity,alpha diversity, beta diversity, diatom, stream
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1. Inledning  
 
Arters utbredning och hur olika artsamhällen bildas hör till de stora forskningsfrågorna inom 
biogeografi och ekologi (Lawton 1999). Arters utbredning varierar temporalt och spatialt till 
följd av flera olika faktorer. Arter spridningsförmåga, historiska faktorer och klimatet hör till 
de storskaliga faktorerna som reglerar arternas globala utbredningsmönster (Ricklefs 1987; 
Hillebrand & Blenckner 2002). På en mindre geografisk skala formas arternas 
utbredningsmönster av lokala miljövariabler och biotiska interaktioner (Poff 1997; Hillebrand 
& Blenckner 2002). För att skapa en bild av hur ekosystemen fungerar, förstå förändringar och 
förutspå framtida förändringar i ekosystemen är det viktigt att ha en bra uppfattning om de olika 
reglerande faktorernas betydelse för arterna.  
 
Till följd av de reglerande faktorerna nämnda ovan varierar arternas diversitet. Diversitet kan 
delas upp i tre olika typer av diversitet: Alfa-, beta- och gammadiversitet (Whittaker 1960). 
Alfadiversitet representerar mängden arter som registrerats i ett prov eller i en provlokal, dvs 
artrikedom. Betadiversitet mäter förhållandet mellan den lokala artdiversiteten och 
gammadiversitet, som anger artrikedomen för alla prov eller hela undersökningsområdet. 
Speciellt betadiversitet har under senare tid fått mer uppmärksamhet (Tuomisto & Ruokolainen 
2006). Betadiversitet kan användas för att studera hur artsammansättningen förändras längs 
miljö- eller geografiska gradienter (Turnover). Betadiversitet kan också användas för att jämför 
artsammansättningen mellan olika provlokaler utan en bestämd gradient (Variation) 
(Andersson et al. 2011). Forskning gällande diversitet försöker ta reda på varför 
artsammansättningen mellan provlokaler skiljer sig och undersöka om variationen mellan 
provlokalerna kan förklaras med miljövariabler eller geografiskt avstånd (Tuomisto & 
Ruokolainen 2006). 
 
För makroorganismerna har storskaliga utbredningsmönster undersökts relativt länge medan 
mikroorganismernas globala utbredning inte fått lika stor uppmärksamhet (Finlay et al. 2002; 
Vanormelingen et al. 2008; Heino et al. 2010;). Kiselalgerna som också räknas till 
mikroorganismerna är en relativt välkänd organismgrupp. Kiselalgernas globala utbredning är 
omtvistad och en del (t.ex. Finlay et al. 2002) argumenterar för att artsammansättningen endast 
påverkas av de lokala miljövariablerna medan andra resultat pekar på att storskaliga geografiska 




Kiselalger grupperas ofta in i funktionella grupper utifrån vattendragets egenskaper vilket gör 
det möjligt att använda dem som bioindikatorer för vattendragets tillstånd (Eloranta et al. 2007). 
Kiselalgerna, som förekommer i så gott som alla akvatiska miljöer kan därmed användas för att 
undersöka det ekologiska tillståndet för vattendraget. Kiselalgerna fungerar som 
primärproducenter i akvatiska miljöer och är en grundkomponent i de akvatiska ekosystemen. 
Ur ett globalt perspektiv är kiselalgerna viktiga komponenter i biogeokemiska kretslopp för 
bland annat produktionen av syre och bindandet av koldioxid (Vanormelingen et al. 2008). För 
att kunna förutspå möjliga förändringar i vattendragen måst man ha en klar bild av hur de olika 
variablerna påverkar vattendraget som ekosystem. Kiselalgernas diversitet och diversitetens 
mönster är därmed en viktig del av forskningen.  
 
Vattendrag, det vill säga bäckar, åar och floder, bildar komplexa nätverk som binder samman 
de olika komponenterna i det akvatiska ekosystemet. Ur ett globalt perspektiv är människan ett 
av de största hoten mot jordens akvatiska ekosystem (Unesco 2009). I Unescos rapport från 
2009 konstateras att vattendrag hotas av följderna av den globala befolkningstillväxten samt 
den pågående globala klimatuppvärmningen. I flera länder är målet att uppnå en säker tillgång 
till rent vatten. Det här målet går oftast före bibehållandet av biodiversiteten i vattendrag 
(Vörösmarty et al. 2010). För människor som livnär sig på vattendrag är det ytterst viktigt att 
biodiversiteten beaktas och upprätthålls för att hela ekosystemet ska fungera (Vörösmarty et al. 
2010). Vattendrag står i direkt kontakt till atmosfären och de omkringliggande terrestriska 
ekosystemen (Vannote et al. 1980). Det här innebär att  förhållandena i vattendraget styrs av en 
mängd variabler som förändras på en temporal och spatial skala (Kummerlen et al. 2015). Till 
framtida hot mot vattendrag hör bland annat klimatuppvärmningen vars effekt på vattendragen 
är svåra att förutspå (Ormerod et al. 2010). Förutom klimatuppvärmningen påverkas 
vattendragen också av människans aktivitet på avrinningsområdet.  
 
Tidigare forskning kring kiselalgernas diversitet och artsammansättning har bland annat utförts 
i Europa och Amerika. Forskning kring kiselalger har tidigare fokuserat på att förklara vilka 
faktorer som reglerar artsammansättningen på en varierande geografisk skala. Under de senaste 
tio åren har forskningen också lagt mer vikt på att analysera och förklara skillnader i 
betadiversitet (Anderson et al. 2011). Forskningen har bland annat kommit fram till att 
kiselalgernas artsammansättning styrs av både lokala miljövariabler och storskaliga geografiska 
faktorer (Potapova & Charles 2002; Soininen et al. 2004; Vanormelingen et al. 2008; Heino et 
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al. 2010; Astorga et al. 2012). Speciellt vattnets pH och ledningsförmåga är tillsammans med 
ljusförhållanden och vattenfärg viktiga faktorer som reglerar artsammansättningen på en lokal 
geografisk skala (Potapova & Charles 2002; Soininen 2007; Göthe et al. 2013). Biotiska 
interaktioner, speciellt betare, har också konstaterats vara viktiga faktorer som påverkar 
artsammansättningen (Lange et al. 2011; Göthe et al. 2013; Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016). 
Vad gäller betadiversitet har forskningen bland annat fokuserat på att analysera mönstren för 
skillnader i betadiversitet mellan olika vattendrag samt vilka mekanismer som skapar mönstren. 
Studier som analyserat habitatheterogenitetens betydelse för betadiversitet bland både 
kiselalger och evertebrater i vattendrag har stått i fokus mer nyligen (t.ex. Passy & Blanchet 
2007; Heino et al. 2013; Astorga et al. 2014; Bini et al. 2014; Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016).  
 
I planeringsskedet av den här avhandlingen valdes 10 vattendrag som representerar så olika 
vattendrag som möjligt. Vattendragen som analyseras i den här studien omfattar vattendrag som 
påverkas så lite som möjligt av människan och vattendrag som påverkas kraftigt av människan. 
Det här gjordes för att registrera om det finns något samband mellan mänsklig aktivitet på 
avrinningsområdet och en lägre betadiversitet respektive habitatheterogenitet. För att minimera 
effekten av storskaliga geografiska faktorer på artsammansättningen valdes vattendrag inom en 





I den här avhandlingen undersöker jag hur kiselalgernas artsammansättning påverkas av 
miljövariablerna på tio avrinningsområden på en relativt liten geografisk skala. Ytterligare 
undersöks sambandet mellan alfadiversitet och miljövariablerna samt sambandet mellan 
habitatheterogenitet och betadiversitet. Forskningsmaterialet består av 49 provsampel och är 
insamlat i Nyland i södra Finland.   
 
1. Vilka faktorer förklarar variationen av alfadiversitet på forskningsområdet? 
 
2. Styrs betadiversitet av vattendragets habitatheterogenitet? 
 




2. Artsamhällens utveckling 
 
Arterna som man kan registrera på en lokal nivå, till exempel i en bäck i ett visst habitat (t.ex. 
forsande parti) har alla passerat en uppsättning av fiktiva filter (Poff 1997; Hillebrand & 
Blenckner 2002). Filtrens uppgift är att sålla ut arter som inte klarar sig under de rådande 
förhållandena. De olika filtrens geografiska utsträckning varierar från global till lokal skala 
(Figur 1). Arter som går att hitta i en lokal härstammar från den regionala artpoolen och har 
passerat alla filter (Zobel 1997; Lawton 1999). Arter som förekommer på ett stort område och 
är talrika äger egenskaper som krävs för att klara sig och sprida sig på stora områden. 
 
Filtren kan delas in i ett historiskt filter, spridningsfilter och miljöfilter (Zobel 1997; Lawton 
1999; Hillebrand & Blenckner 2002).  Filtrens geografiska utsträckning krymper för varje filter. 
Det historiska filtret omfattar storskaliga faktorer så som geologisk och klimatologisk 
utveckling samt evolution. Den regionala artpoolens arter bestäms långt av dessa faktorer. En 
region kan vara en hel kontinent, ett visst biom, eller en del av ett land. En tydlig gräns går inte 




Figur 1.  Filtren omfattar olika faktorer som agerar på en varierande geografisk skala. (Diagrammet 




Spridningsfiltret omfattar olika faktorer som påverkar arters möjlighet att sprida sig från ett 
område till ett annat. Hit hör bland annat artrikedom i den regionala artpolen, spridningsavstånd 
och spridningsförmåga. Små organismer har ofta en stor populationsstorlek och kan effektivt 
sprida sig från ett område till ett annat (Finlay et al. 2002).  
För de högre organismerna, det vill säga makroorganismerna, är man överens om att 
utbredningsmönstren påverkas av både regionala- och lokala faktorer. Vad beträffar 
mikroorganismerna har det debatterats om de följer ett liknande mönster eller om 
mikroorganismerna finns överallt och utbredningen enbart regleras av lokala faktorer (Verleyen 
et al. 2009; Astorga et al. 2012). Flera studier påvisar att mikroorganismerna, dit också 
kiselalgerna hör, påverkas av både storskaliga geografiska faktorer samt lokala faktorer 
(Potapova & Charles 2002; Soininen et al. 2004; Vanormelingen et al. 2008; Heino et al. 2010; 
Astorga et al. 2012). Det är dock oklart vilken av de här faktorerna som har störst inverkan på 
utbredningen. Vad beträffar kiselalger har man konstaterat att de lokala miljöförhållandena har 
en större betydelse än de storskaliga geografiska faktorerna för artförekomsten (Astorga et al. 
2012). En del studier håller fasta vid teorin om att endast lokala förhållanden påverkar 
mikroorganismernas förekomst (Finlay 2002). 
Miljöfiltret omfattar lokala biotiska och abiotiska faktorer så som vattenkvalitet, mikroklimat 
och biologiska interaktioner. De lokala filtren 
kan ytterligare delas upp i minder underfilter an 
efter som den geografiska skalan man rör sig på 
blir mindre (Figur 2). Alla arter ur den regionala 
artpolen har en chans att kolonisera ett habitat 
eftersom kraven för att kunna kolonisera ett 
habitat förändras med tiden (Poff 1997). 
Figur 2. Filter som agerar på en lokal nivå kan ytterligare dels upp i mindre filter an efter som den 
geografiska skalan blir mindre. Exempel på filter för vattendrag. (Modifierat utgående från Poff 1997). 
 
Den lokala artsammansättningen påverkas av flera olika faktorer. Habitat utsätts kontinuerligt 
för olika krafter som formar artsammansättningen. Störningar och stress samt deras frekvens 
och kraft, produktion och energi, tävling samt miljöns heterogenitet påverkar 
artsammansättningen på en lokal nivå (Biggs 1996; Allan & Castillo 2007). De arter som till 




nivå är i direkt proportion till regionens artantal eftersom det lokala artsamhället består av arter 
från den regionala artpoolen (Zobel 1997).  
Filtrens inverkan på artsammansättningen kan också uttryckas med hjälp av teorin om 
avståndsfriktion (distance decay) (Tobler 1970; Nekola & White 1999). Teorin grundar sig på 
faktumet att observationer som ligger nära varandra har en större sannolikhet att vara mer lika 
än observationer som ligger på ett större geografisk eller temporalt avstånd från varandra 
(Legendre 1993). Med andra ord minskar artsammansättningens likhet ju längre avståndet blir 
mellan observationerna. Själva skillnaden i artsammansättningen orsakas av förskjutning av 
miljövariablerna i förhållande till avståndet samt begränsning av spridningsegenskaper och 
artens anpassningsförmåga och ekologiska tolerans (Nekola & White 1999). 
Den geografiska skalan som undersökningen omfattar står i centrum då man undersöker 
diversitet (Huston 1999; Hawkins et al. 2003). I den här avhandlingen är materialet insamlat på 
ett relativt litet område för att minimera effekten av variation skapad av storskaliga faktorer i 
materialet. Eftersom målet med undersökningen är att reda ut effekten av de lokala faktorernas 
inverkan på artsammansättningen är det ändamålsenligt att minimera effekten av de faktorer 
som agerar på ett större skala.  
 
 
2.1 Artrikedom och diversitet  
 
Artrikedom, det vill säga antalet arter på ett område eller i ett prov, jämställs ofta med 
artdiversitet (Magurran 2004).  Artrikedom kan användas som ett mått på diversitet men det 
skiljer sig från artdiversitet genom att endast beakta hur många olika arter det går att finna på 
ett område eller i ett prov och beaktar inte arternas individantal. Det är i praktiken omöjligt att 
identifiera och räkna alla arter och alla individer på ett område vilket bidrar till fel i 
uppskattningar för artrikedom och artdiversitet (Iknayan et al. 2014). Flera matematiska 
metoder finns för att uppskatta den totala artrikedomen utgående från ett eller flera prov.  
Artrikedom har använts som ett grovt mått på artdiversitet vilket har kritiserats eftersom 
arternas individantal inte beaktas (Tuomisto 2010c). Mer informativa mått på artdiversitet 
beaktar enskilda arters individantal. Ett mål inom ekologin är att förstå vilka faktorer som på 




Begreppet diversitet har inte använts konsekvent inom ekologin vilket lett till missförstånd och 
otydligheter (Tuomisto 2010c). Diversitet som begrepp har flera olika betydelser och 
definitioner beroende på vem som använder begreppet och vilken vetenskaplig bakgrund 
personen i fråga har. Diversitet har undersökts och definierats av flera forskare, bland annat 
Fisher et al. (1943), Whittaker (1960), MacArthur (1965) och Hill (1973). Whittaker (1960) 
presenterade tre undertyper av diversitet: alfa-, beta- och gammadiversitet. De här undertyperna 
av diversitet agerar på en varierande spatial skala och är beroende av varandra.  Speciellt 
betadiversitet har definierats olika och utvecklats sedan Whittaker (1960) först behandlade 
begreppet (Tuomisto 2010c). För beta-diversitet kan man hitta över 30 olika definitioner till 
följd av att Whittakers definition lämnade rum för tolkning (Tuomisto 2010c). Senare har 
begreppet diversitet diskuterats flitigt av bland annat Jost (2006), Juranski et al. (2009), 
Tuomisto (2010c), Anderson et al. (2011) och Baselga & Laprieur (2015). Det pågår en debatt 
kring vad man egentligen mäter med diversitet och hur man bestämmer diversitet i ett prov. 
Speciellt betadiversitet har diskuterats flitigt eftersom betadiversitet kan mätas på olika sätt 
samtidigt som betadiversitet omfattar fler ekologiska mekanismer. Flera ekvationer har tagits 
fram men ingen entydig syn på vilken av dessa ekvationer som bäst beskriver diversitet har 
uppnåtts. Jost (2006) föreslår att man inom ekologin ska använda termen sann diversitet (true 
diversity) då man bestämmer diveristeten i ett prov och får medhåll av Tuomisto (2010a). Sann 
diversitet grundar sig på Hill’s (1973) definition för diversitet där diversitet är det samma som 
inversen av medeltalet av arternas proportionella rikedom.  
 
Man har länge använt sig av olika diversitetsindex så som Shannon-Wiener indexet och Gini-
Simpson indexet. De här indexen kvantifierar diversitet men behandlar utgångsmaterialet på 
olika sätt. Shannon-indexet ger osäkerheten för artidentiteten för en individ då den 
slumpmässigt plockas från ett prov. Shannon-Wiener’s diversitetsindex är utformat för att 
kunna bestämma hur stor andel individer av varje art man har i hela provet. Gini-Simpson 
indexet ger sannolikheten för att två slumpmässigt plockade individer ur ett prov tillhör samma 
art. Beroende på forskningssyftet och materialet kan man sedan dra slutsatsen om ett visst index 
är att föredra (Tuomisto 2010c). Talen som indexen ger är abstrakta och följer inte en lineär 
kurva vilket gör det svårt att jämföra dem sinsemellan (Jost 2006). Indexen är i sig bra och går 
att använda för att beskriva diversiteten för ett material så länge som man vet hur indexen 
fungerar. För att kunna jämföra olika indexvärden måste man först omvandla dem till sann 
diversitet på grund av indexens olinjära egenskaper (Jost 2006).  
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2.1.1 Olika former av diversitet 
 
Whittaker (1960) definierade tre undertyper av diversitet som agerar på en varierande spatial 
skala och som är beroende av varandra:  
Alfadiversitet (α): Beskriver artrikedom eller diversitet i ett prov eller ett artsamhälle på ett 
begränsat område, till exempel en provtagningslokal. Alfadiversitet kan antingen anges som 
artrikedom eller med hjälp av något diversitetsindex. Också sann diversitet (effektiva antalet 
arter) kan användas. 
Betadiversitet (β): Beskriver förhållandet mellan den lokala artrikedomen och artrikedomen 
på hela undersökningsområdet. Betadiversitet kan också betraktas som ett mått på variationen 
av artsammansättningen mellan olika prov eller provtagningsplatser på ett område. 
Betadiversitet kan ytterligare delas in i olika undergrupper. Betadiversiteten för ett prov kan 
räknas ut enligt β = γ/α eller β = γ-α  beroende på om en multiplikativ eller additiv metod 
används. Medelalfadiversitet (α̃) används också ofta. Ytterligare kan man använda sig av 
multivariata metoder för att bestämma betadiversitet.  
Gammadiversitet (γ): Beskriver den totala mängden arter på undersökningsområdet. 
Gammadiversitet ger då en bild över artdiversiteten på ett större område.  Gammadiversitet kan 
räknas genom att använda artrikedom, diversitetsindex eller sann diversitet. 
 
Figur 3. Traditionellt mäter betadiversitet hur artdiversiteten skiljer sig mellan olika prov i förhållande 
till artdiversiteten på undersökningsområdet. Betadiversitet ger en bild över hur mycket mindre 
artdiversiteten är i ett prov i förhållande till artdiversiteten på hela undersökningsområdet (modifierad 
av skribenten utgående från Zinger et al. 2012).  
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2.1.2 Alfa- och betadiversitet 
 
Alfadiversitet är ett mått på hur många arter som förekommer i ett prov, dvs artrikedom. I 
ekologin har man länge försökt klargöra varför en del områden har en högre artrikedom än 
andra. Artrikedom kan undersökas på en varierande skala och är alltid bundet till områdets 
storlek (Hawkins et al. 2003). Flera teorier har tagits fram för att förklara spridningen av 
artrikedom men definitiva slutsatser har man ännu inte uppnått. Globala mönster har 
konstaterats bero på klimatologiska variabler och andra variabler som påverkar produktiviteten 
(Field et al.2009). På en mindre geografiska skala är det  däremot svårare att förklara 
variationen i artrikedom. Enligt Huston (1979) kontrolleras artdiversitet av fler olika faktorer 
och samverkan mellan dem. Tävling, predation, produktivitet och förändringar i 
miljöförhållandena håller artsamhället i en ständig obalans. Heterogena habitat kan upprätthålla 
en stabilare och mångsidigare artsammansättning eftersom arterna utnyttjar de tillgängliga 
resurserna mer effektivt (Stevenson 1997). Ekosystem utsätts kontinuerligt för naturlig stress 
och förändring som formar ekosystemet och utvecklar det (Allan & Castillo 2007). Ekosystem 
med en högre biodiversitet antas kunna motstå förändringar bättre än ekosystem med låg 
biodiversitet (Zinger et al. 2012). Enligt teorin om intermediär störning av Grime (1973) uppnår 
ekosystemet högst artrikedom då frekvensen och styrkan av olika störningar är måttlig. För lite 
störning leder till att konkurrensen mellan arter ökar och diversiteten sjunker medan allt för 
kraftig störning hindrar arter från att få fotfäste. 
Betadiversitet kan traditionellt ses som förhållandet mellan den genomsnittliga lokala 
diversiteten och den regionala diversiteten. I grund och botten anger betadiversitet (β) hur 
mycket mindre artbeståndet är i förhållande till forskningsområdets hela artbestånd gamma (γ) 
(Tuomisto 2010a) (Figur 3). Då provtagningsområdet blir större observeras flera arter vilket 
återspeglas som högre artdiversitet (Loreau 2000). Diversitetstudier är därmed bundna till den 
geografiska skalan som forskningen bedrivs på. Skillnad eller olikhet mellan artsamhällen kan 
betyda flera saker. Artsamhällen kan skilja sig till artbestånd men också som skillnader i 
individantal (Baselga & Leprieur 2015). Betadiversitet kan också definieras som skillnaden i 
artsammansättningen mellan prov eller provplatser, det vill säga hur olika proven är i 
förhållande till varandra. Olika metoder för att mäta betadiversitet har utvecklats men eftersom 
begreppet behandlats och tolkats så olika råder det en viss ovisshet kring ämnet (Tuomisto 
2010b; Baselga & Laprieur 2015). Metoder som endast beaktar antalet arter och metoder som 
beaktar både antalet arter och deras individantal har tagits fram. Genom att jämföra provers 
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betadiversitet får man reda på hur olika eller lika artsammansättningen i provet är. Målet är 
oftast att reda ut varför prover skiljer sig och vilka faktorer som ligger bakom likheten eller 
olikheten i proverna. Betadiversitet har konstaterats vara beroende av alfdiversitet vilket leder 
till att fel uppstår då man jämför betadiversitet mellan olika områden vars alfadiversitet varierar 
(Jost 2007). Också gamma diversitet påverkar betadiversitet eftersom antalet arter på 
undersökningsområdet har ett direkt samband med betadiversitet oberoende om man använder 
en additiv eller multiplikat metod (Kraft et al.2011). Genom att använda sann diversitet (true 
diversity) även kallat effektiva antalet arter är betadiversitet inte beroende av alfa enligt Jost 
(2007). Mekanismerna bakom betadiversitet (β) kan ytterligare delas upp i två skilda processer 
som påverkar artsammansättningen (Anderson et al. 2011; Legendre 2014; Baselga & Leprieur 
2015). De här två processerna kan vara aktiva samtidigt (Legendre 2014): 
  
1) Utbyte av arter längs en spatial-, temporal-, eller miljögradient där arter ersätts av nya 
till följd av arternas olika nischpreferenser (turnover).  
 
2) Förutom att arter ersätts med nya arter uppstår variation (variation) genom att nya 
arter tillkommer, eller då arter falla bort utan att följa en tydlig gradient. Skillnaden i 
artsammansättningen jämförs mellan alla möjliga provpar. 
 
I den här avhandlingen undersöks variationen i artsammansättningen mellan vattendragen 
utan att beakta möjliga gradienter.  
 
2.1.3 Mekanismer som skapar betadiversitet  
 
Det är fortfarande oklart vilka mekanismer som ger upphov till betadiversitet, hur stor inverkan 
olika mekanismer har för skapandet av betadiversitet och på vilken spatial skala de olika 
mekanismerna agerar (Bini et al. 2014). Flera mekanismer har identifierats som skapare av 
betadiversitet men vidare forskning krävs för att bättre kunna bestämma vilka mekanismer 
skapar betadiversitet. Mekanismerna kan samverka vilket göre det svårt att bestämma hur stor 
betydelse varje mekanism har för skapandet av betadiversitet (Bini et al. 2014; Astorga et al 





1) Heterogena miljöförhållanden skapar olika nischer för arter att anpassa sig till vilket ger 
upphov till större variation och därmed betadiversitet (Leibold et al. 2004; Bini et al. 2014, 
Astorga et al. 2014). Miljöns heterogenitet har konstaterats ha ett samband med alfadiversitet 
där heterogena miljöer skapar habitat som möjliggör specialisering medan homogena 
förhållanden kan favorisera mindre specialiserade arter (Leibold et al. 2004; Heino et al. 2015). 
Studier har kommit fram till olika resultat om samma princip stämmer för betadiversitet men i 
teorin kunde också heterogena miljöförhållanden ha en positiv effekt på betadiversitet (Heino 
et al. 2015). En heterogenare livsmiljö bidrar till flera nischer som i sin tur bidrar till en större 
variation i artsammansättningen (Bini et al. 2014). Förutom att den geografiska skalan inverkar 
på artsamhällens olikhet påverkar också längre miljögradienter artsorteringen vilket resulterar 
i att arter byts ut länges en miljögradient (Leibold et al. 2004). Miljöns heterogenitet kan mätas 
på olika sätt vilket gör det problematiskt att jämföra studier som inte använder samma 
mätningsmetoder (Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016). Heterogenitet kan ses som spatial-
temporal variation i habitatets fysiska element, tillgängliga resurser och biologiska 
interaktioner. I vattendrag är resultaten inte definitiva vad gäller effekten av miljöns 
heterogenitet på artsammansättningen (Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016).  
2) Arters spridningsbegräsningar påverkar också hur artsammansättningen formas. 
Spridningsbegränsningar är starkt sammankopplade till områdets historia och artens 
egenskaper. Spridningsbegränsningens inverkan på betadiversitet ökar då studieområdet blir 
större (Bini et al. 2014; Astorga et al. 2014). På en mindre geografisk skala är artens 
spridningsegenskaper mindre viktigare än miljöförhållandena (Jyrkänkallio-Mikkola et al. 
2016).  
3) Produktivitet har kopplats samman med diversitet (Cardinale et al. 2009). Det har 
argumenterats om artdiversitet är mekanismen som skapar produktivitet eller om produktivitet 
är mekanismen som skapar diversitet. I studien av Cardinale et al. (2009) konstateras det att 
tillgången till näring direkt begränsade biomassans tillväxt men också att biomassan begränsas 
av artrikedomen. Ett område med hög produktivitet kan upprätthålla flera arter och ett 
komplexare system med fler arter som specialiserat sig för vissa nischer (Astorga et al. 2014). 
Ur ett större perspektiv har artdiversitet uppvisat både linjära förhållanden till produktivitet men 
också unimodala förhållanden som skulle tyda på att diversiteten är som högst vid måttlig 
produktivitet (Cardinale et al. 2009). Betadiversitet har också uppvisat ett positivt samband med 
produktivitet men resultaten är inte entydiga (Bini et al. 2014).  
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3. Vattendrag  
 
Rinnande vattendrag är dynamiska helheter vars egenskaper påverkas av området som 
vattendraget rinner igenom (Vannote et al. 1980; Allan 2004). Vattendrag följer en hierarkis 
struktur där flödena indelas i olika hierarkiska ordningar utgående från hur de ansluter till 
huvudfåran (Figur 4). Vattendrag kan också ses som en lång gradient där de fysiska, kemiska 
och biologiska förhållandena förändras ju närmare utloppet man rör sig (Vannote et al. 1980).   
Beroende på vattendragets storlek förändras förhållandena då man går längre upp i hierarkin. 
De mindre biflödena är oftast näringsfattigare och skuggigare än huvudfåran lägre ner.  
Vattendragens egenskaper och ekologiska tillstånd styrs av förhållandena på avrinningsområdet 
som i sin tur formas av storskaliga faktorer så som geografiskt läge, geologisk historia, klimat 
och geologi (Figur 5) (Stevenson 1997; Allan 2004). De här faktorerna lägger grunden för 
vattendragets utveckling. Allan (2004)  konstaterar att komplexiteten uppstår till följd av 
vattendragets koppling till det omkringliggande avrinningsområdet och de mekanismer som 
agerar där. Mekanismerna som påverkar vattendraget agerar på en varierande geografisk skala 
vilket gör vattendrag till krävande forskningsobjekt. Ett vattendrag förblir inte statiskt utan 
förändras ständigt. Både korta och långa temporala förändringar påverkar ekosystemet (Allan 
& Castillo 2007). De olika miljövariablerna som påverkar ett vattendrag har konstaterats vara 
sammankopplade och påverka varandra (Piggot et al. 2012).  
 
 
Figur 4. De olika biflödena kan indelas hierarkiskt. Habitaten och mikrohabitaten varierar inom 
vattendraget och förhållandena förändras då man går från ett segment i en lägre hierarki till ett större.  
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Ett vattendrags fysiska och kemiska egenskaper bestäms långt av förhållandena på 
avrinningsområdet (Figur 5). Människan är en viktig faktor som påverkar vattendraget direkt 
och indirekt (Allan & Castillo 2007).  Till direkta handlingar räknas förändring av de 
hydrologiska förhållandena genom att påverka flödet eller vattenfårans morfologi genom 
byggen eller dikning (Passy & Blanchet 2007). Också punktutsläpp hör till kategorin direkta 
handlingar. Främst påverkar människan vattendragen indirekt genom markanvändningen eller 
aktiviteter på avrinningsområdet. Det  är ofta svårt att identifiera mekanismerna som ligger 
bakom en förändring i vattendraget som beror på ändringar i markanvändningen (Maloney & 
Weller 2011). Tidigare markanvändning på avrinningsområdet har också konstaterats påverka 
vattendraget vilket gör det svårt att bedöma hur den aktuella markanvändningen påverkar 
vattendraget (Maloney & Weller 2011). Människans verksamhet på avrinningsområdet 
påverkar sällan endast en variabel som är kopplad till förhållanden i vattendraget utan det är 
ofta flera variabler som påverkas (Ormerod et al. 2010). Resultatet av att flera variabler 
påverkas av människans aktivitet är att det blir svårt att reda ut de enskilda variablernas 
inverkan på vattendraget (Ormerod et al. 2010). Klimatförändringens betydelse och inverkan 
på akvatiska ekosystem är också en faktor som bör beaktas i kommande studier (Ormerod et al. 
2010). 
   
Figur 5. Förhållandet i vattendraget påverkas av flera faktorer som agerar på en varierande spatial och 




Den additiva effekten som människans har på vattendrag genom olika direkta och indirekta 
aktiviteter på avrinningsområdet kan homogenisera habitaten inom ett vattendrag (Passy & 
Blanchet 2007). Artdiversiteten har konstaterats vara lägre i vattendrag till följd av att habitaten 
inom vattendraget homogeniserats samtidigt som miljöförhållanden är instabila (Miserendino 
et al. 2010).  
Både punktutsläpp och diffusa utsläpp av näringsämnen hör till de mest betydande faktorerna 
som påverkar de akvatiska ekosystemen (Allan & Castillo 2007; Passy & Blanchet 2007; 
Maloney & Weller 2011). På grund av mänsklig verksamhet på avrinningsområdet har 
mängden näringsämnen, främst fosfor och kväve, ökat i vattendrag i takt med människans 
utbredning (Allan & Castillo 2007). I vattendrag som rinner genom områden med jordbruk 
och/eller tät bebyggelse, är fosfor och kvävehalterna oftast höga (Cuffney et al. 2000). Till följd 
av en höjd näringshalt och därmed en förhöjd primärproduktion kan mindre vattendrag växa 
ihop. Höjd ledningsförmåga och större mängder sediment och bekämpningsmedel i 
vattendraget är också vanligt på jordbruksdominerade områden (Cuffney et al. 2000). I 
akvatiska ekosystem anses tillgången till näringsämnen vara en betydande faktor som begränsar 
primärproduktionen (Field et al. 2009). 
Växtlighet runt vattendraget påverkar vattendraget som ekosystem genom att stabilisera 
strandbankarna, minska på instrålningen, minska mängden näringsämnen som når vattendraget 
och förse vattendraget med organiskt material som används som näring eller som mikrohabitat 
(Allan & Castillo 2007; Passy & Blanchet 2007). Mindre instrålning sänker också på 
vattentemperaturen (Miserendino et al. 2010). Speciellt längs vattendrag vid åkrar avlägsnas 
växtligheten för att minimera skuggningen av odlingsmarken. Skuggande växtlighet längs 
vattendraget har en stor betydelse för hur mycket sediment som transporteras i vattnet. Mängden 
sediment i vattnet har tillsammans med vattentemperatur konstaterats ha en negativ effekt på 
diversiteten i vattendraget (Piggot et al. 2012). Vattendrag som rinner genom en urban miljö 
har ofta en mycket hög ledningsförmåga och vattenkvalitén är sällan god. 
Avrinningsområden som domineras av skog uppvisar oftast god vattenkvalitet som kan 
försämras till följd av intensivt skogsbruk. På områden där marktäcket domineras av myrmarker 
och barrskog är humushalten i vattnet hög och pH oftast lågt (Eloranta et al. 2007). En hög 
humushalt färgar vattnet brunt vilket också påverkar ljusförhållandena. pH-värdet påverkas 






Kiselalger (Bacillariophyceae) är encelliga fotosyntetiserande alger som förekommer i så gått 
som alla akvatiska miljöer. Kiselalger förekommer fritt i vattnet och som påväxt på stenar, 
sediment och växter (Eloranta et al. 2007). Kiselalger kan röra på sig till viss mån med hjälp av 
raafsystemet som är en cellorganell men alla arter har inte den här egenskapen (Lee 2008). 
Kiselskalet som omger algen är indelat i två halvor och bildar en skyddande ask som också 
kallas frustula. Kiselalger förekommer i många olika former och kan indelas i två grupper 
utgående från deras form i centriska (Centrales) och pennata (Pennales) kiselalger. Utgående 
från algens form och porstruktur kan man artbestämma algerna (Figur 6). Algerna förökar sig 
genom celldelning där cellskalet delar sig i två och ett nytt lock eller botten bildas för respektive 
dottercell. Kiselalgerna kan dela sig på så lite som 16 timmar (Lee 2008). Algerna utbyter också 
genetiskt material då de parar sig vilket oftast sker då cellerna blivit för små för att ytterligare 
kunna dela på sig (Lee 2008). 
 
 
Figur 6. Skiss av en kiselalg ur familjen Mastogloia  (utifrån Lee 2008). 
 
Under ogynnsamma förhållanden kan kiselalgerna utsättas för stress och bilda sporer som 
fungerar som ett viloläge tills förhållande blir mer gynnsamma (Lee 2008). Eftersom kiselalger 
är autotrofa begränsas livsmiljön till de vattendjup som ljuset når till. Kiselalgerna är viktiga 
primärproducenter i hav, sjöar och vattendrag. I vattendrag fäster sig algerna på växter 
(epifyton), stenar (epiliton), sediment (epipelon) och sand (epipsammon) (Lee 2008). Eftersom 
man känner till olika arters ekologiska preferenser används kiselalger utbrett som indikatorer 
för vattenkvalitén i vattendrag.  Kiselalgerna ger en bättre helhetsbild över vattendragets 
vattenkvalitet över en längre period till skillnad från vattenprover som endast reflekterar 
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vattenkvalitén under provtagningstillfället (Eloranta et al. 2007). De arter som är bäst anpassade 
till de rådande förhållandena dominerar artsammansättningen. Om förhållandena i vattendraget 
förändras sker också en förändring i artsammansättningen. Antalet olika habitat inom ett 
vattendrag påverkar också vilka arter som förekommer (Eloranta et al. 2007). De flesta proverna 
tas under sommarmånaderna då flödet är stabilt och inga kraftiga svängningar sker. Pan et al. 
(2004) konstaterar att provtagning endast på sommaren kan ge missvisande resultat för hur 
miljövariablerna påverkar vattendraget och kiselalgerna under de andra årstiderna.  
 
Årstidsväxlingarna och de störningar som förknippas med dem påverkar kiselalgernas 
artsammansättning temporalt. Under vintern är produktionen låg till följd av dåliga 
ljusförhållanden, låg temperatur och eventuellt istäcke (Lee 2008). Under våren är tillväxten 
kraftig då näringshalten är hög och ljusförhållandena är goda. Under sommaren binds 
näringsämnen i den levande växtligheten. Vattendrag som skuggas av växter får också mindre 
sol vilket minskar på fotosyntesen och produktionen. De hydrologiska förhållandena påverkar 
också artsammansättningen. En högre vattenföring till följd av snösmältning eller kraftiga regn 
fungerar som en störande faktorer som påverkar artsammansättningen (Biggs 1996; Eloranta et 
al. 2007; Lee 2008). Artsammansättningen styrs lång av vattnets kemiska egenskaper men 
också flera fysikaliska faktorer har en stor inverkan på artsammansättningen (Jyrkänkallio-
Mikkola et al. 2016). 
 
4.1 Faktorer som påverkar kiselalgernas artsammansättning 
 
Flera faktorer inverkar på kiselalgernas artsammansättning. Både storskaliga geografiska 
faktorer och lokala faktorer styr artsammansättningen i en lokal (Soininen et al. 2004; Soininen 
2007; Göthe et al. 2013). Studier påvisar att de lokala miljöförhållandena har en större betydelse 
för artsammansättningen än storskaliga faktorer (Eloranta et al. 2007; Soininen 2007; Astorga 
et al. 2012, Göthe et al. 2013). De storskaliga faktorerna som indirekt påverkar 
artsammansättningen behandlades i avsnitt 2.1. De lokala förhållandena kan indelas i 
fysikaliska, kemiska och biotiska variabler och kan tillsammans kallas miljövariabler. Av de 
olika faktorerna har vattnets kemiska beskaffenhet konstaterats vara den enskilt viktigaste 
faktorn som styr artsammansättningen (Eloranta et al. 2007; Lee 2008). Trots att de olika 
faktorerna behandlas skilt är den kombinerade effekten av alla variabler som bestämmer 
artsammansättningen och primärproduktionen i ett vattendrag (Allan & Castillo 2007). Till 
följande behandlas de lokala miljövariablerna.  
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4.1.1 Fysikaliska faktorer 
 
Till de viktigaste fysikaliska faktorerna hör hydrologiska faktorer, ljusförhållanden, 
vattentemperatur, bottenkvalitet och fasta partiklar i vattnet (Allan & Castillo 2007). De 
hydrologiska förhållandena varierar i vattendraget beroende på årstidens förhållanden. De 
hydrologiska förhållandena är också beroende av markanvändningen och vattenfårans 
egenskaper (Allan 2004). Vid snösmältningen på våren ses en topp i vattenföringen och 
översvämningar är vanliga. Under längre torrperioder kan mindre bäckar torka ut. Kraftiga 
förändringar i vattenflödet är en stressfaktor som har betydande effekt på artsammansättningen 
(Eloranta et al. 2007). Vattnets flödeshastighet påverkar också hur stora partiklar vattnet för 
med sig. Ett kraftigt flöde kan lösgöra alger från ytor och kan därmed påverka 
artsammansättningen (Lee 2008). Ett tillräckligt vattenflöde blandar vattnet effektivt vilket 
syresätter vattnet och blandar om näringsämnen. Syrebrist är ovanligt i vattendrag men om 
flödet är minimalt kan syrehalten sjunka till följd av nedbrytningen av organiskt material.  
 
Primärproduktionen påverkas främst av ljusförhållandena och tillgången till näring. Mängden 
skuggande växtlighet påverkar också vattentemperaturen vilket påverkar algerna metabolism 
(Biggs 1996). Ljusförhållandena varierar ofta kraftigt längs med vattendraget till följd av 
markanvändningen. Tillgången till ljus kan vara en faktor som begränsar algernas tillväxt mer 
än tillgången till näring om förhållandena är mycket skuggig (Veraart et al 2008). Vattendrag 
som får vatten från myrmarker har ofta rikligt med humusämnen i vattnet vilket färgar vattnet 
rödbrunt. Humusämnena absorberar effektivt ljus vilket påverkar artsammansättningen 
(Eloranta et al. 2007). Ljusförhållandena påverkar också vattnets temperatur som bland annat 
påverkar algernas metabolism och biokemiska reaktioner i algerna (DeNicola 1996). Olika 
algarter har anpassat sig till ett visst temperaturspektrum. Då vattentemperaturen inte är lämplig 
för arten hämmas tillväxten (DeNicola 1996). 
 
Jordtäckets egenskaper och markanvändningen på avrinningsområdet styr långt 
bottenkvaliteten och mängden fasta partiklar i vattnet. Ojämna skrovliga ytor är ypperliga 
växtplatser för kiselalger eftersom det är lätt att fästa sig på dem (Eloranta et al. 2007). 
Kiselalger som växer på stenar påverkas inte av stenmaterialet medan kiselalger som växer på 
växter kan dra nytta av ämnen som utsöndras ur växterna. Sediment och fasta partiklar som 
avlagras på vattendragets botten täcker snabbt algerna om vattenflödet inte är tillräckligt. I 
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vattendrag där vattnet är mycket grumligt hindras också ljuset från att tränga djupare ner. Det 
här är vanligt i områden med kraftig erosion och lermarker som utnyttjas för jordbruk.  
 
4.1.2 Kemiska faktorer 
 
Vattnets kemiska sammansättning varierar temporalt och är beroende av klimat, geologi, jordart 
och markanvändning. Vattnets kemiska sammansättning kan variera fort till följd av regn eller 
punktutsläpp från industri och bosättning.  Den kemiska sammansättningen bestäms av gaser 
(N2, Co2, O2), oorganiskt material, lösta näringsämnen (främst fosfor och kväve), löst och olöst 
organiskt material samt spårämnen (Allan & Castillo 2007). Vattnets ledningsförmåga påverkas 
av fria anjoner och katjoner ( Ca2+, Na+, Mg2+, K+, HCO3–, SO42–, Cl–) som härstammar 
från berggrunden samt från mänsklig verksamhet och jordmån. Vattnets ledningsförmåga och 
pH har konstaterats vara en av de viktigaste variabler som strukturerar kiselalgernas 
artsammansättning i boreala vattendrag (Soininen 2007). Båda faktorerna påverkar 
kiselalgernas biologiska funktioner. Ledningsförmågan reflekterar den genomsnittliga 
näringsnivån i ett vattendrag bättre än fosfor och kvävehalt eftersom de viktigaste jonerna i 
vattnet inte påverkas till lika stor grad av biologiska processer i vattnet (Soininen 2007). Olika 
arter har ett optimum  för ledningsförmåga där de klarar sig bäst (Potapova & Charles 2003). 
Det samma gäller för vattnets pH med vilket man kan dela in i kiselalgerna i grupper utifrån 
och hur väl arterna är anpassade till ett visst pH.  Extrema förhållanden som överstiger artens 
anpassningsförmåga hämmar tillväxten. Både pH och ledningsförmåga kan räknas som 
stressfaktorer för kiselalger. 
 
För tillväxt kräver kiselalgerna förutom ljus också näringsämnen. Kväve och fosfor är de 
huvudsakliga näringsämnena som begränsar tillväxten. Kiselalger utnyttjar oorganiskt kväve 
och fosfor som växtnäring och kan inte utnyttja organiska fosfor- och kväveföreningar.  I 
vissa fall kan dock tillgången till ljus eller kisel vara begränsande faktorer (Lee 2008). Arter 
som effektivt drar nytta av höjda näringsnivåer kan konkurrera ut mindre effektiva arter vilket 
leder till en mer homogen artsammansättning (Potapova & Charles 2002). Förhållandet 
mellan temperatur och näringsnivå har konstaterats vara ett möjligt variabelpar som kan 
strukturera ekosystemen (Binzer et al. 2012). Varmare förhållanden kan bland annat förbättra 
förmågan att tolerera höga näringsnivåer vilket i sin tur påverkar ekosystemets struktur 
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(Woodward et al. 2010; Binzer et al. 2012). Vattendrag med hög näringshalt domineras av 
arter som typiskt går att finna på jordbruksområden (Lee 2008).  
 
4.1.3 Biotiska faktorer  
 
Kiselalgerna är primärproducenter och utgör stommen i näringsväven i vattendrag. Bottendjur 
betar på kiselalger och påverkar därmed mängden kiselalger (Lee 2008). Biologiska 
interaktioner har inte en lika stor betydelse för artsammansättningen som andra miljövariabler 
(Göthe et al. 2013). Mängden betande bottendjur har dock visats vara en betydande faktor som 
formar artsammansättningen (Lange et al. 2011; Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016). Relativt få 
studier har beaktat och registrerat hur olika biotiska interaktioner påverkar kiselalgernas 
artsammansättning. 
 
4.1.4 Begränsande faktorer och stress 
 
Mängden obunden kisel (Si) varierar under året vilket kan vara en begränsande faktor för 
kiselalgernas tillväxt i vattendrag (Lee 2008). I början av växtperioden på våren sker en kraftig 
tillväxt då kisel och näringsämnen inte ännu bundits i växter. En annan period med kraftig 
tillväxt uppstår i slutet av sommaren då kisel frigörs från nedbrutna alger som växte på våren. 
Speciellt fosfor kan begränsa tillväxten i näringsfattiga vattendrag (Lee 2008). Skuggiga 
vattendrag och vattendrag med låga näringsnivåer bildar ofta mindre biomassa i form av 
kiselalger (Passy & Blanchet 2007). I öppna vattendrag med lite skuggande växtlighet kan 
tillväxten begränsas av fosfor- och kvävehalten i vattnet. I skuggiga vattendrag kan den 
begränsande faktorn istället vara tillgången till ljus (Veraart et al 2008). En förhöjd näringsnivå 
påverkar arter på olika sätt. En del arter kan öka drastiskt medan andra inte påverkas av 
förändringen (Veraart et al. 2008).   
 
Kortvariga störningar kan tidvis förändra på artsammansättningen. Ett kraftigt flöde som 
uppstår till följd av häftiga regn eller snösmältning påverkar artsammansättningen genom att 
lösgöra arter som inte sitter tillräckligt hårt fästa i underlagt (Biggs & Smith 2002). 
Artsammansättningen återställs dock rätt snabbt efter mindre störningsförhållande (Biggs & 
Smith 2002). Människans verksamhet påverkar olika miljövariabler i vattendraget av vilka 
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några kan förbli omärkta om de inte mäts (Hawkins et al. 2015). Speciellt små utsläpp från 
bosättning och industri registreras sällan och därmed kan effekten av utsläppen bli obemärkta. 
 
4.1.5 Diversitet i vattendrag 
 
Människan har konstaterats påverka diversiteten av kiselalger i vattendrag främst indirekt 
(Passy & Blanchet 2007). I en studie av Passy och Blanchet (2007) jämfördes artdiveristeten 
av kiselalger i tre vattendrag av vilka två påverkats av människan vilket resulterat i instabila 
geomorfologiska förhållanden kring vattenfåran. En av de två påverkade fårorna restaurerades 
varefter förändring i artsammansättningen och diversitet kunde jämföras med de två andra. 
Resultaten visade att beta- och gammadiversiteten var högst i det naturliga vattendraget medan 
alfadiversiteten och celldensiteten var högre i de påverkade vattendragen. Antropogen inverkan 
i vattendrag homogeniserar vattendragen som habitat och krymper miljögradienten vilket kan 
leda till lägre betadiversitet menar Passy & Blanchet (2007).  
Donohue et al. (2009) undersökte hur näringsämnen inverkar på bentiska arters 
artsammansättning i sjöar.  På en regional nivå kunde man konstatera att näringsrika sjöar hade 
en betydligt mer homogen artsammansättning än näringsfattiga sjöar och en lägre 
betadiversitet. Anrikningen av näringsämnen kan homogenisera habitatstrukturen och därmed 
minska på betadiversiteten menar Donohue et al (2009). Det här är i linje med Passy och 
Blanchets (2007) resultat. Om man ser på det hela akvatiska ekosystemet noterade Chase och 
Liebold (2002) att produktiviteten och diversiteten ökade i ekosystemet längs en naturlig 
näringsgradient. Detta kan tyda på skillnader i hur naturligt näringsrika samhällen och 
antropogent påverkade samhällen reagerar olika på en höjd mängd näringsämnen (Donohue et 
al. 2009). Bini m.fl. (2014) notera ett negativ samband mellan näringsnivå och arters sortering, 
det vill säga hur arter anpassar sig till och fyller nischer, vilket tyder på att näringsnivån kan 
styra betadiversitet. Trots att miljöns heterogenitet har konstaterats vara en drivande mekanism 
för betadiversitet kan andra mekanismer också ge upphov till betadiversitet (Bini et al. 2014).  
Hög primärproduktion i vattendrag kan sänka sannolikheten för att en art lokalt dör ut vilket i 
sin tur minskar på artutbyte (Astorga et al. 2014). Bland evertebrater som lever i vattendrag har 
man noterat att betadiversiteten är högre om habitaten i vattendraget är heterogena (Astorga et 
al 2014). Heterogena levnadsmiljöer uppstår bland annat till följd av fluktuationer i 
flödesmängd och hastighet samt andra störningar som påverkar vattendrag. Till följd av 
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störningar i vattendrag uppstår mosaikartade habitat som kan vara lämpliga miljöer för vissa 
arter. Heino m.fl. (2013) visar att artsammansättningen bland makroevertebrater är kopplad till 
variation av miljövariablerna i vattendraget. I studien hittades dock inga kopplingar mellan 
habitatheterogenitet och biologisk heterogenitet.  
 
Jyrkänkallio-Mikkola m.fl. (2016) konstaterar att artsammansättnigen bland kiselalger kan 
varierar kraftigt inom ett vattendrag. Ytterligare noterades att artsammansättningens 
heterogenitet mellan vattendrag var större än variationen mellan habitatens heterogenitet vilket 
tyder på att flera faktorer påverkar artsammansättningen (Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016). 
Kiselalgers utbredning anses inte vara starkt kontrollerad av algernas dispersionsförmåga. 
Snarare kontrolleras utbredningen av miljöfaktorer, speciellt vattnets kemiska sammansättning 
(Astorga et al. 2012). Vattnets konduktivitet samt pH har konstaterats vara de viktigaste 
variablerna som styr artsammansättningen (Soininen et al. 2004; Astorga et al. 2012). Överlag 
har miljövariablerna konstaterats vara de faktorer som främst styr artsammansättningen (Göthe 
et al. 2013). Områdets historiska faktorer så som förändring i markanvändning kan också 
inverka på artdiversiteten i vattendraget men de faktorerna kan vara svåra att registrerar och 
beakta (Astorga et al. 2012).  
Naturlig och antropogen stress har konstaterats ha olika effekt på artrikedomen av evertebrater 
i vattendrag. Artrikedomen var som högst vid måttligt stress i vattendrag som inte påverkats av 
människan medan artrikedomen sjönk lineärt i vattendrag utsatta för antropogen stress 
(Gutiérrez-Cánovas et al. 2013). Studien av Gutiérrez-Cánovas m.fl. (2013)  visar också att 
antropogen stress filtrerar ut känsligare arter medan toleranta generalister klarar sig bättre. Till 
skillnad från resultaten i studien av Gutiérrez-Cánovas m.fl. (2013) påvisar Hwakins m.fl. 
(2015) att artsammansättningen av makroevertebrater i antropogent störda lokaler var mer olik 
än på referenslokalerna som var i naturligt tillstånd. Hawkins m.fl. (2015) konstaterar att 
betadiversitet knappast styrs av en enda mekanism utan bestäms av flera olika variabler där 
antropogen störning påverkar artsammansättningen på olika sätt beroende på vattendragets 
ekologiska egenskaper. Ytterligare konstaterar Hawkins m.fl. (2015) att olika typer av störning 





Undersökningsområdet (Karta 1) omfattar landskapet Nyland i södra Finland och är beläget 
mellan breddgraderna 60°15–60°50’N och längdgraderna 24°38–26°36’E. Berggrunden består 
still stor del av granit, gnejs samt andra metamorfa bergarter och mindre förekomster av mafisk 
vulkanit (Geologiska forskningscentralen 2014). Höjdskillnaderna är små på området. 
Jordarterna på området domineras av lera och morän samt mindre förekomster av torv, sand 
och grus (Geologiska forskningscentralen 2015). Berg i dagen är också dominerande i 
undersökningsområdet.  
 
Karta 1. Avrinningsområdena på undersökningsområdet indelade enligt markanvändning. Lila färg 
representerar områden med hög antropogen verksamhet och gröna områden låg verksamhet. 











1 Träskesbäcken 5 
2 Särkjärvibäcken 5 
3 Nyängsbäcken 4 
4 Myllypuro 5 
5 Mossakärrsbäcken 5 
6 Vähäjoki 5 
7 Isonniitynoja 5 
8 Viikinoja 5 
9 Lappträsk å 5 
10 Ingelsån 5 
Marktäcket och markanvändningen i södra Finland karaktäriseras av en mosaikartad struktur 
där skogsområden varvas med jordbruksområden som upptar största delen av områdets 
lermarker (Karta 2). En stor del av landets bosättning och befolkning är också koncentrerad till 
området (Karta 2). Vegetationen är till stor del barrskog med inslag av blandskog. Finlands 
miljöcentral klassificerar vattendragen i Finland utgående från avrinningsområdets storlek, 
vattenfärg och marktäcke. Vattendragen kan grovt indelas i  skogs-, torv-, och lermarks 
betonade vattendrag utgående från avrinningsområdets marktäcke. Ytterligare indelningar kan 
göras utgående från områdets topografi (Vuori et al. 2006). Vattendragen kan också  delas in 
efter trofnivå i oligotrofa, heterotrofa, mesotrofa och eutrofa vattendrag (Vuori et al. 2006).  
              
 
 
Bild 1. Särkjärvibäcken rinner genom 
skogsdominerade områden. 
 






Tio mindre vattendrag på området valdes ut för undersökningen (Tabell 1). Vattendragen kan 
klassas som bäckar eller mindre åar, och på Strahlers hierarkiska skala som vattendrag av klass 
1 och 2. Eftersom  undersökningens mål var att undersöka artdiversiteten i vattendrag valdes 
olika typer av vattendrag för att få fram en miljögradient (Bild 1, Bild 2). Vattendragen kan 
delas in i två grupper där den första gruppen består av områden med ”naturlig” (nummer 1–5, 
tabell 1) markanvändning och den andra med antropogen markanvändning (nummer 6–10, 
tabell 1). Naturlig markanvändning innebär i praktiken skogsområden, berg och myrmarker. 
Avrinningsområden med antropogen markanvändning har en större andel åkermark och 
bebyggelse. Fem forsande partier i varje vattendrag valdes ut som provtagningslokaler. Alla 
provtagningslokaler kan inte karaktäriseras som forsande eftersom vattenflödet var mindre än 
vanligt på grund av torra förhållanden. Det längsta avståndet mellan vattendragen i 
undersökningen var 115 km. Under provtagningsperioden 2014 rådde en långvarig värmebölja 
på undersökningsområdet vilket minskade på vattenflödet i en del av vattendragen vilket kan 
ha påverkat artsammansättningen. Årsmedeltalet för nederbörden under normalperioden 1981–
2010 på området var 650–700 mm medan årsmedeltemperaturen under normalperioden 1981–
2010 på området varierade mellan 6–4 ˚C (Pirinen et al. 2012).  
 
Karta 2. Markanvändningen på området är mosaikartad där åker och skog varvas med bosättning. 




Allt material som använd i studien har samlats in under tidsperioden 30.7.2014–11.8.2014. 
Totalt togs prover från 49 provlokaler i 10 vattendrag. Endast 4 prover tog från Nyängsbäcken 
eftersom vattenflödet var för svagt till följd av det torra och varma vädret. Från de övriga 
vattendragen togs fem prov. 
6.1 Miljövariabler 
Ledningsförmåga och temperatur registrerades vid varje lokal med fältmätare (SFS-EN 27888) 
(Bild 3). Vid varje provpunkt togs två vattenprov. Ett 0,5 l prov för analys av totalkväve och 
totalfosfor och ett 0,5 l prov för analys av vattenfärg. Vid provpunkterna mättes vattenfårans 
bredd och djup. Ljusförhållandena vid provpunkten uppskattades genom att bedöma 
täckningsgraden ovanför provpunkten i procent (0–100%).  
Analysen av totalfosfor i vattenproven grundar sig på standarden SFS-EN ISO 6878 och 
totalkväve på standarden SFS-EN 11905-1. För att bestämma halten totalfosfor och totalkväve 
i vattenproverna användes HACH LANGE DR 5000 spektrometer. Analys av vattenfärg 
grundar sig på SFS-EN ISO 7887 standarden och bestämdes med Lovibond komparator. För fem 
stycken prov kunde totalkväve inte bestämmas eftersom organiskt material störde mätningen. 
För de här fem proven bestämdes totalkvävehalten genom att räkna ut medeltalet för totalkväve 
för de två närmaste provtagningspunktern.  
 




Kiselalgsprover togs från stenar i mer eller mindre forsande partier av vattendragen. Totalt togs 
algprover från 49  provlokaler, från 10 olika vattendrag. Provtagningen och behandlingen av 
proven följer metoderna beskrivna i Eloranta et al. (2007) som grundar sig på SFS-EN 13946 
standarden. Vid varje provlokal valdes slumpmässigt 10 stenar. Ett 23 cm² stort område på varje 
sten borstades med tandborste för att lösgöra algerna från stenens yta. Tandborsten sköljdes i 
ett kärl med vatten efter varje sten för att lösgöra algerna från borsten. De 10 stenarnas material 
kombinerades till ett prov och etanol tillsattes. 
 
 
BILD 4. Kiselalgerna artbestämdes i varje prov med hjälp av ett ljus- 
mikroskop med en 1000 x förstoring. 
 
Kiselalgsproven våtförbrändes i vattenbad med hjälp av väteperoxid (30%) för att avlägsna 
organiskt material. Proven tvättades och centrifugerades tre gånger. Några droppar prov 
pipetterades på glasskivor varpå vattnet fick  avdunsta från glasskivorna. Kiselalgerna fästes 
mellan glasskivan och täckglaset med hjälp av Naphrax som är harts ämnat för 
kiselalgspreparat. Toluenet i hartset avdunstades genom att värma glaset på en kokplatta. 
Processen härdar hartset och fäster glasen vilket möjliggör långvarig förvaring (Soininen et al. 
2004; Eloranta et al. 2007). För artbestämning av kiselalgerna användes artnyckeln av Krammer 
& Lange-Bertalot (1988–1991). 300 celler artbestämdes i varje prov med hjälp av ett 




Avrinningsområdets markanvändning härleddes ur CORINE Land Cover 2012 (20 m) 
materialet med Spatial Analyst verktyget i ArcGIS 10.1 geodataprogrammet (ESRI 2013). Det 
nationella materialet över markanvändning sammanställs av Finlands miljöcentral och går att 
ladda ner  i både raster och vektorformat med en resolution på 20 m (Finlands miljöcentral 
2014). Materialet är indelt i tre olika nivåer med olika noggrann klassificering av 
markanvändningen. I den här studien används den första nivån där markanvändningen är 




7. Statistiska metoder 
Microsofts Excel-tabellprogram användes för att sammanställa allt materialet för vidare analys. 
Av artmaterialet gjordes en matris där provlokalerna placerades på matrisens rader och 
artnamnen i kolumner. För varje provplats räknades individantalet för varje art. Analysresultatet 
för miljövariablerna för varje provlokal placerades i en motsvarande tabell. En tabell med 
medeltalet för varje enskild miljövariabel för varje vattendrag konstruerades för vidare analys. 
Alla statistiska analyser utfördes med R-programmet (R Core Team 2016). För att få en 
preliminär insikt i materialet undersöktes variablernas fördelning och hur variablerna korrelerar 
sinsemellan. Ett flertal statistiska tester kräver att materialet är normalfördelat. För att uppfylla 
kraven är det vanligt att omvandla materialet för att uppnå en normalfördelning. 
Miljövariablernas normalfördelning undersöktes med hjälp av Shapiro-Wilks test. Alla 
miljövariabler förutom skuggningsvariabelns omvandlades enligt  log(x+1). För 
skuggningsvariabeln tillämpades Arcsin-omvandling som lämpar sig procent. För artmaterialet 
gjordes en hellingertransformering eftersom metoden jämnar ut material med många nollor 
(Legendre et al. 2005). 
 
7.1 Spatial autokorrelation 
Spatial autokorrelation innebär att observationer som ligger nära varandra geografiskt är med 
större sannolikhet mer lika än observationer som ligger längre ifrån varandra. Spatial 
autokorrelation är vanligt i naturen och måste beaktas i statistiska analyser eftersom de kräver 
att observationerna är självständiga och inte beroende av andra värden (Legendre 1993). För att 
utvärdera om spatial autokorrelation förekommer i materialet räknades Morans I 
korrelationskoefficient för variablerna. Morans korrelationskoefficient ger värden mellan -1 
och 1. Negativa värden indikerar negativ spatial autokorrelation medan positiva värden positiv 
autokorrelation (Legendre & Legendre 1998). Med hjälp av korrelogram kan man visualisera 
variablernas spatiala egenskaper. Graden av autokorrelation kan visualiseras för olika 
avståndsklasser och därför delades materialet in i 12 avståndsklasser med 10 kilometers 
mellanrum.  För analys av spatial autokorrelation användes spdep-paketet (Bivand 2015)  för 
att beräkna Morans I och pgirmess-paketet (Giraudoux 2016) för att göra korrelogrammen. 
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7.2 Alfadiversitet och miljövariabler 
Spearmans rangkorrelation och generaliserade linjära modeller (GLM) användes för att 
undersöka förhållandet mellan alfadiversitet och miljövariablerna. Alfa diversitet definierades 
som artrikedom för en lokal enligt Whittaker (1960).  GLM är en fortsättning på lineära 
modeller och inte bunden till kravet på normalfördelning i materialet som analyseras (Guisan 
et al. 2002). GLM används ofta då man vill analysera hur flera förklarande variabler inverkar 
på en beroende variabel. I den fullständiga modellen användes alla miljövariabler samt 
miljövariablernas andragradsterm. Utgående från den fullständiga modellen valdes variabler 
med en bakåtväljande metod i MASS-paketet (Venables & Ripley 2002). För att hitta den bästa 
modellen jämfördes modellernas AIC-värde (Akaike’s Information Criterion) (Akaike 1974). 
 
7.3 Betadiversitet och habitatheterogenitet 
För att mäta betadiversitet som multivariat spridningen inom en grupp av prov beräknas 
medelavståndet för proven till gruppens centroid enligt Andersons (2006) metod PERMDISP. 
Metoden går ut på att undersöka spridningen i en grupp av prov, i det här fallet ett vattendrag. 
Medelavståndet till gruppens centroid kan jämföras mellan vattendragen och kan ses som ett 
mått på betadiversitet. Ett längre avstånd till gruppens centroid innebär större variation i 
artsammansättningen. För att testa om spridningen mellan vattendragen är signifikant kan 
ANOVA eller permutationstest användas. I den här studien används permutationstest. Metoden 
har konstaterats vara gångbar för att mäta betadiversitet.  
Utifrån det Hellinger-transformerade abundansmaterialet konstruerades två biologiska 
olikhetsmatriser. Den första olikhetsmatrisen använder sig av Bray-Curtis index som inte 
påverkas av dubbla nollor i materialet och lämpar sig för abundansmaterial (Anderson et al. 
2011; Barwell et al. 2015). För att jämställa artfattiga och dominanta arter omvandlades 
abundansmaterialet till binär form varpå den andra olikhetsmatrisen konstruerades med 
Sørensens index. Sørensens index tillämpad på binär data exkluderar också dubbla nollor i 
materialet och motsvarar Bray-Curtis indexet (Anderson et al. 2011; Heino et al. 2013). Genom 
att använda två diversitetsindex får man en bättre inblick i materialet. Diversitetindexen jämför 
skillnaden i artsammansättningen parvis mellan varje prov. Då olikheten mellan två prov är 0 
är proven helt olika medan 1 innebär att proven är helt lika. Olika index kan användas beroende 
på undersökningens mål och uppbyggnad (Tuomisto 2010).  Samma metod kan användas för 
att bedöma habitatheterogenitet mellan prover genom att konstruera en euklidisk 
32 
 
avståndsmatris utifrån miljövariablerna (Anderson et al. 2006). Habitatheterogeniteten är större 
i ett vattendrag där miljöförhållandena skiljer sig mera från provlokal till provlokal. För att 
undersöka förhållandet mellan betadiversitet och habitatheterogenitet användes linjära modeller 
med resultaten från PERMDISP analysen.  
Betadiversitet undersöktes också genom att räkna ut vattendragens sanna diversitet enligt Jost 
(2006). Den här metoden är inte baserad på multivariata metoder utan följer klassisk metrik. 
För att jämföra vattendragens betadiversitet beräknades sanndiversitet utifrån 
medelalfadiversitet för varje vattendrag. Sann gammadiversitet beräknades utifrån hela 
undersökningsområdets artdiversitet. För att kunna jämföra vattendragen sinsemellan 
beräknades den genomsnittliga alfadiversiteten i vattendraget. Shannons diversitet bestämdes 
utifrån den genomsnittliga alfadiversiteten för varje vattendrag varpå sann diversitet kunde 
bestämmas genom att ta det exponentiella värdet av Shannons diversitet för varje vattendrag 
(Jost 2007).  
 
7.4 Ordinationsmetoder 
För analys av multivariat data inom ekologin användes olika ordinationsmetoder. 
Ordinationsanalysens mål är att simplifiera det ursprungliga multidimensionella materialet till 
en tolkningsbar fådimensionell bild där de viktigaste förklarande variabler framgår. 
Ordinationsmetoden bestäms utgående från materialets egenskaper. Vissa metoder kräver att 
responsvariablerna har en lineär respons medan andra metoder är skapade för att analysera 
responsvariabler med unimodal respons. I de flesta fall utgår man ifrån att artdata följer en 
unimodal respons. Ytterligare kan ordinationsmetoderna delas upp i direkta och indirekta 
gradientanalys. Indirekt gradientanalys använder sig endast av artmaterialet som grupperas så 
att liknande prov ligger närmare varandra. Indirekt gradientanalys använder sig av art och 
miljödata för att skapa en bild av vilka miljövariabler som påverkar artstrukturen i materialet.  
 
Redundansanalys (redundancy analysis, RDA) är en direkt ordinationsanalys som ordnar 
provplatsernas artdata utgående från miljövariablerna. Med RDA får man reda på vilka 
miljövariabler som styr artsammansättningen (Legendre & Legendre 1998). RDA summerar de 
möjliga lineära förhållandena mellan responsvariablerna och de förklarande variablerna.  
För analys av förhållandet mellan variationen i artsammansättningen och miljövariablerna 
användes avståndsbaserad RDA-analys, db-RDA (distance based  redundancy analysis).  
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Avståndsbaserad RDA-analys fungerar i stort på samma sätt som RDA men använder en 
avståndsmatris vars (o)likhet förklaras av de förklarande variablerna. db-RDA kräver inte 
euklidiska olikhetsindex och därför kan icke euklidiska index som till exempel Bray-Curtis 
användas.  I denna studie används db-RDA för att bestämma vilka miljövariabler som orsakar 
variation i artsammansättningen, det vill säga betadiversitet.  
 
För att få en robust analys använder man de förklarande variablerna som inte korrelerar starkt 
sinsemellan. För att ta reda på vilka miljövariabler som är multikollineära användes VIF-test.  
Analysresultatet visualiseras grafiskt i ett ordinationsdiagram där de två första axlarna visas. 
De förklarande variablerna representeras av pilar vars längd representeras deras viktighetsgrad 
som förklarande variabel. Visuellt består ordinationsdiagrammet av två axlar där en första axeln 
förklarar största delen av variationen. De förklarande variablerna bildar vektorer från origo. Ju 
längre en vektor är desto större betydelse har den. Vinkeln mellan vektorn och 
ordinationsaxlarna bestämmer också hur starkt sambandet är. Ju mindre vinkel desto starkare 
samband. PERMDISP och db-RDA analyserna utfördes med vegan-paketet (Oksanen et al. 





8.1 Spatial autokorrelation 
För att undersöka möjlig spatial autokorrelation bland miljövariablerna räknades Morans I 
autokorrelationskoefficient för variablerna. Statistisk signifikans för spatial autokorrelation 
korrigeras enligt Bonferronis korrigering (p ≤ 0.05/12 = 0.0041666). Alla miljövariabler (Figur 
7) och artrikedom (Figur 8) uppvisar spatialt autokorrelation. Totalkväve och vattendjup 
uppvisar en svagare spatial autokorrelation än de övriga variablerna. 
  
 
Figur 7. Korrelogram för miljövariablerna. Alla variabler påvisar en statistiskt signifikant 
autokorrelation i den första avståndsklassen efter Bonferronis korrigering (p ≤ 0,05/12 = 0,0041666). 




Utifrån korrelogrammen kan man avläsa en positiv statistisk signifikant autokorrelation för alla 
variabler i den första avståndsklassen. Den andra och tredje avståndsklassen uppvisar inte en 
signifikant spatialautokorrelation för miljövariablerna. Den fjärde och femte avståndsklassen 
påvisar igen statistisk signifikant spatial autokorrelation. Vågformade korrelogram som växlar 
mellan positiva och negativa värden tyder på att provplatserna är utspridda på ett jämnt avstånd 
från varandra (Legendre & Legendre 1998).  
 
Figur 8. Korrelogram för artrikedom. Statistiskt signifikant autokorrelation efter Bonferronis 
korrigering (p ≤ 0,05/12 = 0,0041666) visualiseras med de svarta fyrkanterna. Vita fyrkanter innebär 
inte signifikanta värden.  
 
8.2 Förklarande variabler 
Miljöförhållandena i vattendragen varierade mellan provlokalerna (Tabell 2) och mellan 
vattendragen på undersökningsområdet (Tabell 3). Vad beträffar de huvudsakliga 
näringsämnen fosfor och kväve varierade den uppmätta halten mellan provlokalerna och 
vattendragen.  Mängden totalfosfor varierade mellan 2,5–292,1 μg l-1  och totalkväve varierade 
mellan 400–3730,0 μg l-1. Ledningsförmågan varierade mellan 31,2 och 464,0 μS/cm² på 
undersökningsområdet. Vattentemperaturen varierade mellan 16,7–24,8 °C i vattendragen. 
Vattendjupet vid provtagningsplatserna varierade mellan 4–30 cm medan vattenfårans bredd 
varierade mellan 0,8–3,5 m. Vattnets färg varierade från klara till kraftigt humusfärgade vatten 




Skuggningsgraden varierade mellan 0–90 % vid provtagningsplatserna. Markanvändningen på 
undersökningsområdet varierade från jordbruksdominerade avrinningsområden med upp till 
29,6 % jordbruksmark, till skogsdominerande avrinningsområden med upp till 97, 5 % 
skogstäcke (Tabell 2). Omfattande anlagda ytor förekom endast på Viikinojas 
avrinningsområde.  
Tabell 2. Miljövariablernas statistiska nyckeltal och markanvändningen på undersökningsområdet. 
Miljövariabler Min Max Medelvärde Median Standardavvikelse 
Totalfosfor (μg l-1) 2,5 292,1 77,9 71,4 50,5 
Totalkväve (μg l-1) 400,0 3730,0 945,1 850,0 507,5 
Ledningsförmåga (μS/cm²) 31,2 464,0 151,4 116,0 121,1 
Temperatur (°C) 16,7 24,8 20,1 20,0 1,8 
Djup (cm) 5,0 30,0 16,5 15,0 6,8 
Bredd (m) 0,8 3,5 1,6 1,5 0,7 
Vattenfärg (mg Pt l-1) 7,5 153,7 55,6 34,5 43,2 
Skuggning (%) 0 90 48,6 50 31 
Markanvändning           
Anlagda ytor(%) 1,0 47,9 9,7 6,3 13,0 
Jordbruksmark (%) 0,3 29,6 11,1 7,4 10,5 
Skog (%) 45,6 97,5 73,9 65,0 16,6 
Våtmark (%) 0,0 1,5 0,4 0,3 0,5 
Vatten (%) 0,0 14,3 4,8 4,2 5,0 
 
Medelvärdet för miljövariablerna i vattendragen visar att Träskesbäcken, Särkjärvibäcken, 
Myllypuro och Ingelsån har en genomsnittlig ledningsförmåga under 100 (μS/cm²). Högst är 
ledningsförmågan i Viikinoja (445,2 μS/cm²). Viikinoja var det enda vattendraget som inte hade 
skuggande vegetation vid provtagningspunkterna. Skuggiga förhållanden rådde vid 
Träskesbäcken (72 %), Särkjärvibäcken (71 %), Ingelsån (70 %) och Mosskärrsbäcken (69 %). 
Humushalten i vattnet var hög i Mossakärrsbäcken (130,6 mg Pt l-1), Träskesbäcken (112,7 mg 
Pt l-1) och Nyängsbäcken (90,2 mg Pt l-1). Avrinningsområdena för Träskesbäcken, 
Nyängsbäcken, Myllypuro, Mosskärrs-bäcken och Särkjärvibäcken täcktes till stor del av skog 
(81,1–97,5%)(Tabell 5). Jordbruksmark täckte upp till 29,6% av Vähäjoki vattendragets 
avrinningsområde. Motsvarande andel för Isonniitynoja och Lappträsk å var 26,6% respektive 
21,3%. 47,9% av Viikinojas avrinningsområde utgörs av anlagda ytor. Våtmarkernas andel av 
marktäcket på undersökningsområdet var liten. Vattenområden förekommer främst på 
avrinningsområdet för Ingelsån (14,31%), Särkjärvibäcken (12,27 %) och Lappträsk å (7,45 
%). Provlokalernas koordinater (ETRS-TM35FIN) och mätresultaten för miljövariablerna vid 



















(mg Pt l-1) 
Skugg- 
ning (%) 
Träskesbäcken 21,4 1,1 15,4 47,1 40,8 982,0 112,7 72 
Särkjärvibäcken 21,6 1,1 19,8 37,6 21,9 532,0 23,1 71 
Nyängsbäcken 18,3 0,9 13,8 110,9 143,9 1062,5 90,2 43 
Myllypuro 17,4 1,2 14,0 78,3 93,0 916,0 63,3 58 
Mossakärrsbäcken 20,2 1,3 13,0 173,4 107,8 1640,0 130,6 69 
Vähäjoki 19,0 2,5 18,0 269,8 87,8 896,0 41,6 40 
Isonniitynoja 19,6 1,6 13,2 130,8 97,0 678,0 25,9 30 
Viikinoja 19,8 1,6 11,0 445,2 66,1 1036,0 27,6 0 
Lappträsk å 21,8 2,1 22,0 116,6 77,8 1082,0 27,1 32 





Tabell 4. Markanvändningen på avrinningsområdena i procent (%). 
Vattendrag % Anlagda ytor % Jordbruksmark % Skog % Våtmark % Vatten 
Träskesbäcken 2,27 2,45 90,91 0,14 4,24 
Särkjärvibäcken 4,63 1,60 81,14 0,36 12,27 
Nyängsbäcken 1,98 0,30 97,51 0,12 0,00 
Myllypuro 1,01 2,90 92,45 0,15 3,53 
Mossakärrsbäcken 8,57 5,41 85,94 0,03 0,06 
Vähäjoki 6,28 29,58 63,31 0,34 0,47 
Isonniitynoja 6,97 26,61 61,13 0,35 4,91 
Viikinoja 47,89 7,42 44,56 0,01 0,00 
Lappträsk å 4,76 21,26 65,00 1,50 7,45 
Ingelsån 10,84 11,53 62,02 1,30 14,31 
 
Fördelningen av mätresultaten för miljövariablerna undersöktes för att fastställa om 
observationerna var normalfördelade eller inte. Flera statistiska tester antar att observationerna 
följer en normalfördelning (Legendre & Legendre 1998). Eftersom de flesta miljövariablerna 
inte var normalfördelade utgående från Shapiro–Wilks test, omvandlades alla variabler enligt 
log(x+1) förutom skuggningsvariabeln som omvandlades enligt arcsin vilket lämpar sig för 
observationer mätta i procent (Figur 8). Omvandlingen lyckades till viss mån göra materialet 




Figur 8. Miljövariablerna före omvandlingen följde inte en normalfördelning. Variabler omvandlades 
enligt log(x+1) förutom skuggningsvariabeln som omvandlades enligt arcsin. 
 
 
Figur 9. Miljövariablerna efter log(x+1) omvandlingen är mer normalfördelade än före omvandlingen 





8.3 Förhållanden mellan de förklarande variablerna 
Förhållanden mellan miljövariablerna undersöktes med punktdiagram och Spearmans 
rangkorrelation (Figur 10). Inga korrelationsvärden över rs = 0,54 registrerades mellan 
variablerna.  Stark statistiskt signifikant negativ korrelation noterades mellan skuggning och 
ledningsförmåga (rs = -0.54, P < 0.001). Totalkväve uppvisar en tydlig positiv signifikant 
korrelation med både totalfosfor (rs = 0.50, P < 0.001) och vattenfärg (rs = 0.47, P < 0.001). 
Vattenfärg korrelerar negativt med bredd (rs = -0.43 P < 0.01), vattentemperatur (rs = -0.34, P 
< 0.05) och vattendjup (rs = -0.25, P < 0.05).  
 
Figur 10. Punktdiagram med lowess-linje och Spearmans rangkorrelation mellan miljövariablerna. 





Vattnets ledningsförmåga uppvisar positiv korrelation med vattendragets bredd (rs = 0.45, P < 
0.01). Vattentemperatur korrelerar positivt med vattendjup (rs = 0.39, P < 0.01) och negativt 
med totalfosfor (rs = 0.38 P, < 0.05). Ledningsförmåga korrelerar positivt med totalfosfor  (rs 
= 0.35. P < 0.01) och totalkväve (rs = 0.24, P < 0.05). 
   
8.4 Kiselalgerna  
Totalt identifierades 153 kiselalgsarter till artnivå. För fyra taxa kunde endast släktet 
identifieras. Som mest identifierades 41 arter i ett prov medan det lägsta antalet arter i ett prov 
var 10. Medeltalet arter registrerade per prov var 25,98 arter. Artmaterialet domineras av arterna 
Achnanthes minutissima (20, 1 %), Achnanthes oblongella (8,2%), Navicula  minima (5,4%), 
Frustulia rhomboides (4,9%), Gomphonema parvulum (4,6%) Eunotia minor (4,5 %),  och 
Tabellaria flocculosa (4,4%). De tio till individantal största arterna utgör 60,7 % av hela 
artmaterialets individer (Tabell 5). Ingen art var närvarande i alla prov. Achnanthes minutissima 
förekom i 46 provlokaler medan Gomphonema parvulum var  närvarande i 45 provlokaler. 
Frustulia rhomboides identifierades i 41 lokaler och Tabellaria flocculosa i 38 provlokaler. 
Cymbella silesiaca förekom i 35 lokaler. 31 (20,3 %) arter observerades endast en gång i en 
lokal. Särkjärvibäcken (73 arter) och Träskesbäcken (64 arter) har högst artrikedom medan 
Viikinoja (29 arter) och Isoniitynoja (35 arter) har lägst artrikedom (Tabell 6).  
 
Tabell 5. De tio talrikaste arterna i artmaterialet utgör 60,8 % av hela artmaterialet.  
Art % av artmaterialet 
Achnanthes minutissima  20,1 
Achnanthes oblongella  8,2 
Navicula  minima  5,4 
Frustulia rhomboides  4,9 
Gomphonema parvulum  4,6 
Eunotia minor  4,5 
Tabellaria flocculosa  4,4 
Cocconeis placentula 3,7 
Eunotia circumborealis 2,6 
















8.5 Samband mellan alfadiversitet och miljövariabler 
Alfa diversitet uppvisar en tydlig negativ korrelation med ledningsförmåga (rs = -0.676, P < 
0.001).  Skuggning uppvisar en positiv korrelation med alfadiversitet (rs = 0.499, P < 0.001) 
(Figur 11). De övriga variablerna har inget statistiskt signifikant samband med alfadiversitet. 
Förhållandet mellan totalkväve och alfdiversitet samt förhållandet mellan totalfosfor och 
alfadiversitet påverkas av några extremvärden i totalkväve (3750 μg l-1) och totalfosfor (292,11 
och 241,21 μg l-1).  
Miljövariablernas inverkan på alfa diversitet undersöktes också med generaliserade lineära 
modeller (GLM). Basmodellen med alla termer och andragradstermer förklarade 49,8 % av 
alfadiversiteteten i hela materialet. Basmodellens AIC värde var 337,21. De statistiskt 
signifikanta variablerna utifrån F-testet var ledningsförmåga, ledningsförmågans 
andragradsterm och skuggningsvariabeln. Till den slutliga modellen valdes termer genom att 




















Figur 11. De flesta miljövariablerna visade ingen korrelation med alfadiversitet. Endast 
ledningsförmåga och skuggningsgraden hade ett statistiskt signifikant samband med 
alfadiversitet. Spearmans rangkorrelation mellan miljövariablerna och alfadiversitet. Statistisk 
signifikans noteras enligt följande: *** =P <0.001, ** =P <0.01, * = P <0.05 och ns = inte statistiskt 
signifikant. Lowess-linje visualiseras med en röd linje.  
 
Den slutliga glm-modellen innehöll ledningsförmåga, ledningsförmågans andragradsterm och 
skuggningsvariabeln. Den slutliga modellen förklarade 40,6% (D2) av variationen och hade ett 
AIC-värde på 319,43. VIF-värdet för variablerna i modellen var under två och undersöktes 
utan andragradstermen. Eftersom andragradstermen för ledningsförmåga är signifikant tyder 




Tabell 7. Den slutliga GLM-modellens spridning och variablernas statistiska signifikans 










Skuggning 550.90 47       2120,1 0.00027 *** 
Ledningsförmåga 258.53 46       1861,5 0.00952 ** 




Test av dispersionshomogenitet (PERMDISP) påvisar att betadiversiteten mellan vattendragen 
skiljer sig signifikant både för abundans materialet som grundar sig på Bray-Curtis index (P = 
0.001, F = 3.0548) och binära materialet som grundar sig på Sørensens index (P = 0.001, 
F=3.9757) (Figur 12ab). Skillnader i vattendragens miljöförhållanden återspeglas som 
signifikant skillnad i habitatheterogenitet (P =  0.02, F = 2.4256). Habitatheterogenitet 
varierade tydligt från mycket heterogena habitat till homogena habitat (Figur 12c).  
Förhållandet mellan habitat heterogenitet och betadiversitet undersöktes med lineär regression. 
Det fanns inget starkt samband mellan medelavstånd till centroiden för abundansmaterialet med 
Bray-Curtis index och medelavstånd till centroiden för miljömaterialet med euklidiskt avstånd 
(lineär regression, R2= 0.322, P = 0.087) (Figur 13). Motsvarande resultat för värden med 
Sørensens index är heller inte signifikanta (R2= 0.337, P = 0.079) (Figur13). Förhållandet 






Figur 13. Linjär regression av förhållandet mellan vattendragens betadiversitet och 
habitatheterogenitet uppvisar inget statistiskt signifikant samband mellan habitatheterogenitet 




Figur 12abc. Låddiagram över analysresultaten 
av dispersionshomogenitet mellan vattendragens 
artsammansättning (a, b) och miljövariabler (c). 
Diagram a) baserar sig på arternas abundans- 
värden och Bray–Curtis olikhet, diagram b) på 
binära artvärden och använder Sørensens olik-
het. Diagram c) visualiserar miljöförhållandenas 
olikhet mellan vattendragen och använder 
euklidiskt avstånd. Värdena anger medelavstånd 
från gruppens centroid.  
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Tabell 8. Vattendragens betadiversitet undersöktes också med sann diversitet (effektiva 
antalet arter). Metoden beaktar både mängden arter samt antalet individer per art. 
 Vattendrag Effektiv alfa Effektiv beta  
Träskesbäcken 17,6 1,9  
Särkjärvibäcken 21,3 1,5  
Nyängsbäcken 13,2 2,5  
Myllypuro 14,6 2,2  
Mossakärrsbäcken 7,0 4,7  
Vähäjoki 9,9 3,3  
Isonniitynoja 10,1 3,2  
Viikinoja 6,1 5,3  
Lappträsk å 15,9 2,1  
Ingelsån 11,9 2,7  
 
Genom att använda sanndiversitet med en multiplikat metod kan man direkt undersöka hur 
vattendragets genomsnittliga diversitet förhåller sig till hela artirikedomen på hela 
undersökningsområdet (Jost 2006). Sanndiversitet uträknad utifrån vattendragets 
genomsnittliga alfadiversitet genom exponentiella värdet av Shannons diversitet visar att 
Särkjärvibäcken har den högsta alfadiversiteten (Tabell 8). Ett betadiversitettal nära 1 uppvisar 
att en stor del av arterna i undersökningsområdets artpool är närvarande i Särkjärvibäcken. 
Genom att använda sanndiversitet kan man se att artdiversiteten är låg i speciellt Viikinoja och 
Mosskärssbäcken där några få arter dominerade materialet.  
 
8.7 Avståndsbaserad redundansanalys (db-RDA)  
Utifrån den avståndsbaserade redundansanalysen  (db-RDA) finns det flera signifikanta 
miljövariabler som förklarar variationen i kiselalgernas artsammansättning (Figur 14). Genom 
att jämföra modellernas AIC-värden (Akaike information criterion) valdes följande variabler 
till de slutgiltiga modellerna: vattentemperatur, vattendragets bredd, vattenfärg, skuggning, 
totalfosfor och ledningsförmåga. Alla variabler som valdes till den slutliga modellen var 
signifikant (P < 0.01**) kopplade till variationen av artsammansättningen. Variablernas VIF-
värden var <2.  
 
db-RDA baserad på Bray-Curtis indexet förklarar 40,4% av den totala variationen i 
artsammansättningen medan db-RDA baserad på binär data och Sørensens index förklara 
aningen mer av den totala variationen (47,2 %). db-RDA med binär data och Sørensens index 
har skuggning som en förklarande variabel vilken fattas i db-RDA med Bray-Curtis index. På 
den första axeln uppvisar artsammansättningen ett förhållande till ledningsförmåga, bredd och 
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skuggning och på den andra axeln vattenfärg och vattentemperatur. Utifrån analysen kan 
vattendragen indelas i varma, bredare vattendrag med hög ledningsförmåga och i smalare, 
skuggiga vattendrag med låg ledningsförmåga och kraftigt färgat vatten.  
 
 
Figur 14. Diagram över resultaten för avståndsbaserad redundansanalys. Diagram (a) visar resultaten 
där Bray-Curtis indexet används för abundansvärden och diagram (b) visar resultaten för binära 





8.8 Förhållandet mellan markanvändning och alfa/betadiversitet samt 
habitatheterogenitet 
Markanvändningens förhållande mellan vattendragens genomsnittliga värden för 
miljövariablerna och den procentuella andelen av olika markanvändning på avrinningsområdet 
undersöktes med Spearmans rangkorrelation (Tabell 9). Markanvändningens förhållande till 
vattendragets afla- och betadiversitet undersöktes med Spearmans rangkorrelation (Tabell 10). 
Markanvändningen uppvisade ingen tydlig korrelation med vattendragets betadiversitet varken 
med Bray-Curtis eller Sörensens index. Andelens skog på avrinningsområdet uppvisade en 
positiv signifikant korrelation med habitatheterogenitet medan andelen anlagda ytor visade en 
negativ signifikant korrelation med habitatheterogenitet.  
 
 
Tabell 9. Speramans rangkorrealtion mellan vattendragets genomsnittliga värden för miljövariablerna 












Totalfosfor (μg l-1) -0.12(ns) 0.07(ns) 0.28(ns) -0.37(ns) -0.68* 
Totalkväve (μg l-1) -0.02(ns) -0.12(ns) 0.32(ns) -0.50(ns) -0.66* 
Ledningsförmåga (μS/cm²) 0.65* 0.62(ns) -0.55(ns) -0.38(ns) -0.52(ns) 
Temperatur (°C) 0.37(ns) 0.12(ns) -0.31(ns) 0,54 (ns) 0.67* 
Djup (cm) -0.19(ns) 0.13(ns) 0.03(ns) 0.85** -0.76 * 
Bredd (m) 0.64* 0.91*** -0,74* 0.43(ns) 0.32(ns) 
Vattenfärg (mg Pt l-1) -0.35(ns) -0.36(ns) 0.64(ns) -0.73* 0.79** 
Skuggning (%) -0.36(ns) -0.56(ns) 0.54(ns) 0.12 (ns) 0.3 (ns) 
 
 
Tabell 10. Ingen statistiskt signifikant korrelation (Speraman) fanns mellan markanvändningen på 
respektive avrinningsområde och vattendragens betadiversitet varken för Bray-Curtis eller Sörensens 
index.  
Markanvändning Alfa Bray-Curtis (Beta) Sörensen (Beta) Habitatheterogenitet 
Skog 0.37(ns) 0.13(ns) 0.32(ns) 0.79** 
Jordbruksmark -0.39(ns) 0.30(ns) -0.04(ns) -0.43(ns) 
Anlagda ytor -0.42(ns) 0.09(ns) -0.03(ns) -0.70* 
Våtmark 0.54(ns) 0.15(ns) 0.02(ns) -0.24(ns) 






Alfadiversitet uppvisade ett strakt samband med ledningsförmåga och ljusförhållandena vid 
provlokalen. Betadiversitet varierade mellan vattendragen och variationen av betadiversitet 
uppvisade ett inte signifikant positivt samband med habitatheterogenitet. En tydlig positiv trend 
mellan habitatheterogenitet och betadiversitet syns torts allt i materialet.  Variationen av 
artsammansättningen reglerades främst av vattentemperatur (C˚), vattendragets bredd (m), 
vattenfärg, skuggning (%), totalfosfor och ledningsförmåga. Diversitet varierar mellan områden 
och är bundet till den geografiska skalan undersökningen bedrivs på. Eftersom den geografiska 
skalan som studien utfördes på är förhållandevis liten (100 km), kan man anta att storskaliga 
geografiska faktorer som påverkar artsammansättningen inte har en betydande effekt på 
artsammansättningen (Heino & Soininen 2005).  Spatialautokorrelation går att registrera för 




153 kiselalgsarter identifierades i materialet vilket är i linje med antalet arter identifierade i 
södra Finland på ett aningen större område (Soininen 2004). Artrikedomen mellan bäckarna 
varierade från 29 arter (Viikinoja)  till 73 arter (Särkjärvibäcken). Nästan hälften av arterna som 
identifierades går med andra ord att finna i Särkjärvibäcken. Om man jämför 
habitatheterogenitet och alfadiversitet kan man notera att Särkjärvibäckens habitat inte skiljer 
sig mycket från varandra. Trots det är artrikedomen störst jämfört med de andra vattendragen i 
undersökningen. Förhållandet mellan artrikedom och avrinningsområdets storlek undersöktes 
inte. Som minst registrerades 10 arter i en provlokal. Det här kan dock påverkas av att proven 
dominerades av några få arter vilket kan leda till att andra arter inte registreras. Alla habitat i 
vattendragets undersöktes inte och därför kan en betydande del av vattendragets arter utebli 
(Smucker & Vis 2011). Temporala faktorer borde inte ha en nämnvärd effekt på artrikedomen 
eftersom proven togs under en tidsperiod på två veckor. Här bör man notera att Särkjärvibäcken, 
Träskesbäcken, Ingelsån och Lappträskbäcken får sin början i små sjöar eller kärr. De här 
vattendragen har också flest arter (73–52). Det är dock svårt att dra längre slutsatser ur den här 
informationen utan ett mer omfattande material. Vattendrag kopplade till sjöar är ofta reglerade 
och har ett jämnare flöde än vattendrag av hierarkin 1 (Allan & Castillo 2007). Viikinoja är 
avvikande till det avseendet att vattendraget rinner genom en urban miljö. Vattendraget har 
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modifierats kraftigt och har också den lägsta alfadiversiteten av vattendragens i studien. 
Eventuellt kan Viikinoja utsättas för kraftiga stressfaktorer som minskar på artrikedomen.  
9.2 Alfadiversitet 
 
För att studera förhållandet mellan miljövariablerna och alfadiversitet undersöktes 
korrelationen mellan miljövariablerna och alfadiversitet för de enskilda provpunkterna. 
Alfadiversitet på hela undersökningsområdet uppvisade en signifikant negativ korrelation med 
vattnets ledningsförmåga (rs = -0.676, P < 0.001). Artrikedomen var störst på 
avrinningsområden som dominerades av skog. Ledningsförmåga har konstaterats vara en av de 
viktigaste miljövariablerna som styr kiselalgernas artsammansättning (Soininen 2004). Det här 
resultatet visar att ledningsförmåga också har en betydelse för artrikedomen, dvs alfadiversitet. 
Ledningsförmåga återspeglar mängden lösta joner i vattnet och är också sammankopplat till 
vattnets pH. Ledningsförmåga har också använts som ett mått på halten näringsämnen samtidigt 
som ledningsförmåga återspeglar avrinningsområdets geologiska förhållanden och 
markanvändning (Munn et al. 2002). Högre ledningsförmåga kunde tyda på näringsrikare 
förhållanden som i sin tur kunde ha en homogeniserande effekt på artsammansättningen där 
vissa kosmopolitiska arter dominerar. Vattnets ledningsförmåga har starka kopplingar till 
vilken typ av markanvändning som bedrivs på avrinningsområdet. Resultaten i den här studien 
uppvisar dock ingen statistiskt signifikant korrelation mellan ledningsförmåga och 
jordbruksmark som i litteraturen ofta uppvisar en positiv korrelation (Munn et al. 2002; Walsh 
& Wepener 2006; Scanlan et al. 2015). 
 
Alfadiversitet uppvisar också en positiv korrelation med ljusförhållandena, dvs. skuggning (rs 
= 0.499,  P <0.01). Till skillnad från resultaten i Passy & Blanchet (2007) tyder resultaten på 
att skuggigare förhållanden ökar på alfadiversitet. Dåliga ljusförhållanden har konstaterats vara 
en faktor som begränsar primärproduktionen (Veraart et al 2008). Ljusförhållandena har också 
konstaterats ha en betydelse för de biotiska interaktionerna i vattendraget (Lange et al. 2011).  
Ytterligare undersöktes alfadiversitet med Generaliserade linjära modeller. Den slutliga GLM-
modellen förklarade 40,6 % av variationen i alfadiversitet. De förklarande variablerna var 
ledningsförmåga, andragradstermen av ledningsförmåga samt skuggningsvariabeln. Modellen 
förklarar en relativt stor andel av variationen. Eftersom andragradstermen för ledningsförmåga 
kom med i den slutliga modellen kan det innebära att alfadiversitet har ett kurvaktigt förhållande 
till vattendragets ledningsförmåga.  
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Trots att ingen signifikant korrelation mellan alfadiversitet och totalkväve eller alfadiversitet 
och totalfosfor gick att verifiera kan man spekulera kring om näringsnivån påverkar 
artdiversiteten. Olika studier har kommit fram till olika resultat gällande vilka faktorer som 
påverkar alfadiversitet bland kiselalger. Studier om hur fosforhalten i vattendrag påverkar 
kiselalgernas diversitet har inte kommit fram till några entydiga resultat (Johnson & Angeler 
2014). Eventuellt påverkas artdiversiteten först när vattendraget starkt påverkas av flera 
degraderande faktorer som påverkar habitaten. Ledningsförmåga har konstaterats reflektera 
vattendraget näringsnivå (Munn et al. 2002). Om man använder sig av ledningsförmåga som 
ett mått på vattendragets näringsnivå kan man utifrån den här studiens resultat inte hålla med 
om att en högre näringsnivå ökar på artdiversiteten, snarar tvärtom. Det är dock svårt att dra 
några slutsatser gällande sambandet mellan näringsnivå och alfadiversitet eftersom flera av 
vattendragen påverkas av mänsklig aktivitet vilket kan förvränga responsen i vattendraget. 
Ledningsförmåga som ett mått på näringsnivå i vattendraget kan också ha en unimodalt 
förhållande till diversitet vilket skulle stämma överens med en del studier (Dodson et al. 2000; 
Cardinale et al. 2009). Eftersom andragradstermen för ledningsförmåga kom med i den slutliga 
modellen för alfadiversitet kan man anta att ledningsförmåga, som ett mått på näringsnivå, har 
ett unimodalt förhållande till alfadiversitet.  
Vattendragets bredd, djup, vattentemperatur eller vattenfärg uppvisade ingen signifikant 
korrelation med alfdiversitet. De här variablerna är dock viktiga faktorer som påverkar 
artsammansättningen trots att de inte i den här studien uppvisade något samband med 
alfadiversitet. Andra variabler som inte registrerats kan också ha betydelse för alfadiversitet. 
Lågt pH har konstaterats vara en miljöfaktor som kan begränsa kiselalgernas artrikedom i 
vattendrag (Soininen 2004). Andra stressfaktorer kan också sänka på artrikedomen. 
Generalister som tolererar stress ockuperar ofta de habitat som ofta utsätts för stress. De här 
habitaten har också konstaterats ha den lägsta artdiversiteten (Soininen & Heino 2007). 





9.3 Betadiversitet  
Betadiversitet undersöktes med två metoder. Betadiversitet undersöktes genom att analyser den 
multivariata spridningens homogenitet enligt Andersons (2006) metod PERMDISP och genom 
att räkna ut vattendragens sanna betadiversitet enligt Jost (2006). Betadiversitet mellan 
vattendragen skiljde sig signifikant för båda olikhetsindexen, Bray-Curtis, P = 0.001, F = 
3.0548 och Sørensens index P = 0.001, F=3.9757. Resultaten är i linje med andra studier som 
också konstaterat att diversiteten mellan vattendrag på ett relativt litet område kan variera 
signifikant (Al-Shami et al. 2013; Heino et al. 2013; Astorga et al. 2014; Jyrkänkallio-Mikkola 
et al. 2016). Mosskärssbäcken och Vähäjoki uppvisar hög betadiversitet mätt med multivariata 
metoder. Det här beror delvis på att vissa dominerande arter som skiljer sig mellan proven samt 
att provlokalerna Mosskärrsbäcken_D, Mosskärrsbäcken_E och Vähäjoki_A har ytterst få arter. 
Olikheten mellan provlokalerna blir större då alfadiversiteten mellan provlokalerna i ett 
vattendrag är stora (Anderson et al. 2011). Resultaten visar också att artsammansättningen inom 
ett vattendrag kan varierar signifikant och att det därmed krävs flera provlokaler för att kunna 
uppskatta diversiteten i vattendraget. Det här är i linje med resultaten i studien av Jyrkänkallio-
Mikkola et al. 2016.  
Betadiversitet mätt som sann diversitet ger en bild av diversiteten i vattendraget i förhållande 
till diversiteten på hela undersökningsområdet och beaktar samtidigt arternas individantal.  Den 
här metoden kan också användas för att undersöka variationen av betadiversitet inom 
vattendrag. Eftersom betadiversitet mätt med den här metoden inte är bundet till alfadiversitet 
kan man jämföra betadiversitet mellan vattendrag (Jost 2007). Resultaten visar att 
Särkjärvibäcken uppvisar högst diversitet medan diversiteten är lägst i Viikinoja.  Man kan 
konstatera att betadiversitet mätt som sann betadiversitet avviker från resultaten som erhölls 
med den multivariata metoden.  Det här är i sig logiskt eftersom PERMDISP metoden inte 
mäter betadiversitet som ett förhållande mellan det enskilda vattendragets diversitet och den 
totala diversiteten på avrinningsområdet.  
Vattendragens habitatheterogenitet skiljde sig mellan vattendragen på en signifikant nivå (P =  
0.02, F = 2.4256). Trots att habitatheterogenitet inte kunde förklara variationen i betadiversitet 
på en signifikant nivå kan man se en tydlig trend i förhållandet mellan betadiversitet och 
habitatheterogenitet. Förhållandet kan klassas som marginellt signifikant (p< 0.1). Med ett 
större material kunde förhållandet möjligen vara signifikant.  Resultatet är dock i linje med 
resultaten i studien av Heino et al. (2013) och i studien av Jyrkänkallio-Mikkola et al. (2016), 
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där inget signifikant förhållande mellan habitatheterogenitet och betadiversitet kunde verifieras 
för varken evertebrater eller kiselalger. Astorga et al. (2014) hittade dock ett starkt samband 
mellan habitatheterogenitet och betadiversitet bland evertebrater i Nya Zeeländska vattendrag. 
Undersökningsområdet var dock betydligt större jämfört med undersökningsområdet i studien 
av Heino et al. (2013) och i studien av Jyrkänkallio-Mikkola et al. (2016). I en studie av Bini et 
al. (2014) kunde inget signifikant förhållande mellan betadiversitet och habitatheterogenitet 
fastställas medan Andersson et al. (2006) hittade ett signifikant samband mellan 
habitatheterogenitet och betadiversitet i kelpsamhällen. Eftersom de här studierna till stor del 
gjorts på olika stora undersökningsområden och för olika organismgrupper, är det svårt att dra 
allt för långtgående slutsatser vad beträffar förhållandet mellan betadiversitet och 
habitatheterogenitet.  
Förhållandet mellan habitatheterogenitet och betadiversitet kan eventuellt ha förvrängts av 
antropogen störning vilket kan ha lätt till att artsammansättningen var speciellt avvikande och 
därmed kunde ett signifikant samband mellan habitatheterogenitet och betadiversitet inte 
registreras. Viikinoja som rinner genom en urban miljö uppvisade mycket låg diversitet. 
Provlokalerna Mosskärrsbäcken_D och Mosskärrsbäcken_E uppvisade också låg diversitet och 
artsamhällena dominerades av ett fåtal arter vilket påverkade resultaten. Enligt 
lokalbefolkningen kan en nedlagd avstjälpningsplats ovanför de här provpunkterna fortfarande 
påverka vattendraget. En mer omfattande analys av vattnets kemiska beskaffenhet vid de här 
provpunkterna kunde ge klarhet i den frågan. Provlokalen Vähäjoki_A uppvisade lika så en låg 
alfadiversitet som dominerades av Achnanthes minutissima. Ingen av de uppmätta 
miljövariablerna visade några extremvärde för de här tre provpunkterna. Eventuellt kan 
miljövariabler som inte registrerats påverkar artsammansättningen. Substrat, pH, 
flödeshastighet, biotiska interaktioner och andra okända variabler kan ha en betydande roll för 
hur artsammansättningen ser ut i en provlokal (Bini et al. 2014; av Jyrkänkallio-Mikkola et al. 
2016). Eventuellt kan också störningar som skett före och under provtagningstillfället orsakat 
en kortvarig förändring i artsammansättningen varpå den typiska artsammansättningen i 
vattendraget är avvikande från det normala. Framtida studier som undersöker sambandet mellan 
habitatheterogenitet och betadiversitet bör fästa uppmärksamhet vid eventuella antropogena 
stressfaktorer som kan förvränga artmaterialet och eventuellt utelämna sådana vattendrag i 
undersökningen.   
Habitatheterogenitet uppvisade en stark korrelation med den procentuella andelen skog på 
avrinningsområdet medan den procentuella andelen bebyggd mark korrelerade negativt med 
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habitatheterogenitet. Större mängd skog tyder på området inte påverkas till lika stor grad av 
människan varpå habitaten förblir mer heterogena. Kiselalger som är känsliga för höjda halter 
av näringsämnen har konstaterats korrelera med mängden skog på avrinningsområdet (Scanlan 
et al. 2015). En längre andel skog har däremot gynnat arter som är anpassade till högre 
näringsnivåer. På avrinningsområden med större andel bebyggd mark påverkas också 
vattendragen mer vilket kan homogenisera habitaten. Den procentuella andelen jordbruksmark 
uppvisade inget signifikant förhållande med betadiversitet eller habitatheterogenitet. Ett större 
material kunde förtydliga förhållandet mellan markanvändning, habitatheterogenitet och 
betadiversitet. 
Kopplingar mellan produktivitet och betadiversitet har också rapporterats i litteraturen. 
Varmare och näringsrika förhållanden har kopplats till högre betadiversitet (Bini et al. 2014). 
Till skillnad från Bini et al. (2014) kunde Astorga et al. (2014) inte hitta några samband mellan 
betadiversitet och produktivitet. Framtida studier bör ytterligare undersöka det här möjliga  
sambandet. 
 
9.4 Miljövariablernas betydelse för variationen i artsammansättningen 
 
Utifrån resultaten av den avståndsbaserade redundasanalysen (db-RDA) kan man konstatera att 
flera miljövariabler påverkar variationen i artsammansättningen i vattendrag. Trots att 
habitatheterogenitet inte uppvisade ett signifikant samband med betadiversitet var flera 
miljövariabler betydande förklarande variabler utifrån db-RDA analysen. Miljövariablerna 
kunde förklara 40,4% av variationen i artsammansättning baserat på Bray-Curtis index 
respektive 47,2% med Sørensens index. Både variabler som påverkar vattnets kemiska 
egenskaper, samt fysikaliska variabler fanns med bland de förklarande variablerna. Variablerna 
stämmer överens med resultat från tidigare studier (Soininen et al. 2004; Jyrkänkallio-Mikkola 
et al. 2016). Den förklarade andelen av variationen i artsammansättningen är aningen högre en 
i studien av Soininen et al. (2004). Miljövariablerna delar upp vattendragen i varma, bredare 
vattendrag med hög ledningsförmåga och i smalare, skuggiga vattendrag med lägre 
ledningsförmåga och kraftigt färgat vatten.  Det här stämmer överens med studiens val av 





Ledningsförmåga har i flera studier konstaterats vara en betydande faktor som strukturerar 
artsammansättningen (Soininen et al. 2004). I de vattendragen med lägre ledningsförmåga, 
skuggigare ljusförhållanden och kraftig vattenfärg är arter ur Eunotia släktet vanliga. Det här 
stämmer bra överens med resultaten i (Soininen et al. 2004). Släktet trivs i den här typen av 
förhållanden och man kan anta att pH värdet är lägre i de här vattendragen utifrån kunskapen 
om artens ekologiska preferenser. pH är en viktig faktor som påverkar artsammansättningen 
och korrelerar ofta starkt ledningsförmåga. Den höga ledningsförmågan är betydande faktor 
som styr artsammansättningen i Viikinoja. Eftersom den uppmätta ledningsförmågan var så hög 
i Viikinoja kan man anta att ledningsförmågan är en stressfaktor i vattendraget. 
Ledningsförmågan var också relativt hög i Vähäjoki vilket också återspeglar i 
artsammansättningens variation. Man kan spekulera om ledningsförmågan som stressfaktor 
ökar i betydelse då den stiger över en viss nivå. Eftersom människan ofta orsakar stress i 
vattendragen kan man antyda att människan har en negativ effekt på artrikedomen.  Sambandet 
mellan alfadiversitet och ledningsförmåga samt resultaten från db-RDA-analysen tyder på att 
ledningsförmågan är en mycket betydande miljövariabel som strukturerar 
artsammansättningen.  
 
Ljusförhållandena är också en betydande miljöfaktor som påverkar variationen i 
artsammansättningen. Ljusförhållandena kan vara en faktor som begränsar produktiviteten i 
vattendraget (Veraart et al 2008). I vattendrag med ingen skuggande växtlighet kan arter med 
snabb tillväxt föröka sig snabbt och dominera artsamhället så länge som andra faktorer inte 
begränsar tillväxten  (Allan & Castillo 200). Ljusförhållandena varierar ofta kraftigt längs med 
vattendraget till följd av markanvändningen. Ljusförhållandena uppvisade också ett signifikant 
samband med alfadiversitet. Ljusförhållandena i vattendraget påverkas också av vattnets färg. 
Vatten som färgats av humusämnen bryter ljuset som inte tränger lika djupt ner. Vissa arter kan 
ha specialiserat sig på att utnyttja andra våglängder under sådana omständigheter. 
 
Vattentemperatur har inte ansetts vara en viktig miljövariabel för kiselalgernas 
artsammansättning men man vet att den påverkar bland annat kiselalgernas metabolism  
(DeNicola 1996). I den här studien varierade vattentemperaturen en aning men inga 
extremvärden registrerades. Vattentemperatur kan dock inverka på andra biotiska interaktioner 
i vattendraget vilket i sin tur påverkar artsammansättningen. Speciellt kunde mängden betare, 
som sällan beaktas i kiselalgsstudier, ge en inblick i biotiska interaktioner som kan ha betydelse 
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för artsammansättningen. Studier som beaktat biotiska förhållanden och interaktioner mellan 
kiselalger och andra organismer är få till antalet (Jyrkänkallio-Mikkola et al. 2016). Studier som 
har beaktat biologiska interaktioner, speciellt betare, har alla noterat att de utgör en viktig 
variabel som strukturerar artsammansättningen (Passy 2007; Göthe et al. 2013; Jyrkänkallio-
Mikkola et al. 2016). I studien av Jyrkänkallio-Mikkola et al. (2016) var betare den viktigaste 
variabeln som reglerade artsammansättningen. Betarnas inverkan på algsamhället är dessutom 
kopplat till vattendragets övriga egenskaper, speciellt näringshalt och ljus eftersom betare kan 
specialisera sig på vissa kiselalgsarter. (Lange et al. 2011). Samband mellan näring, ljus och 
betare är en kombination av variabler som konstaterats påverka artsammansättningen då olika 
arter reagerar på olika sätt (Lange et al. 2011).  
 
I den här avhandlingen var totalfosfor och totalkväve inte signifikanta variabler för 
artsammansättningen. Totalfosfor var en av de mindre betydande variablerna som strukturerar 
artsammansättningen utifrån db-RDA med Sørensens index medan totalfosfor med Bray-Curtis 
indexet inte togs med i den slutliga modellen. En högre halt fosfor i vattendrag har konstaterats 
ha en positiv effekt på alfadiversitet för kiselalger (Johnson & Angeler 2014). I den här 
avhandlingen uppvisade totalfosfor ingen korrelation med alfadiversitet. Eftersom kiselalgerna 
endast kan utnyttja oorganiskt fosfor och kväve är det svårt att säga hur stor andel av fosfor- 
och kvävemängden som registrerades utgöras av organiska respektive oorganiska föreningar. 
Under växtperioden binds näringsämnena snabbt av producenterna i vattendraget och frigörs 
vid nedbrytning (Allan & Castillo 2007). Under tidpunkten för provtagningen kan man anta att 
cirkulationen av näringsämnen var snabb till följd av gynnsamma växtförhållanden. Den varma 
perioden som inträffade före och under provtagningen kan ha minskat på mängden 
näringsämnen som annars transporteras med regnvattnet till vattendragen eftersom växtligheten 
på avrinningsområdet binder en stor del av näringsämnena.  
 
Utifrån resultaten i studien av Jyrkänkallio-Mikkola et al. (2016) kunde även mängden betare, 
mosstäcke på stenarna, vattendjup och strömningshastighet vara betydande variabler som 
strukturerar artsammansättningen. Mossa påverkar habitatstrukturen och kan därmed påverka 
artsammansättningen. Vattendjupet i vattendraget påverkar hur djupt ljuset tränger ner i vattnet 
och kan därmed inverkar på hur olika arter placerar sig i habitatet. Kraftiga vattenflöden kan 
lösgöra arter är därmed påverka artsammansättningen. Vattendragets bredd påverkar också 
variationen i artsammansättningen utifrån resultaten av db-RDA-analysen vilket stämmer 




I den här studien användes markanvändningen på vattendragens avrinningsområden för att 
studera förhållandet mellan markanvändning och alfa/betadiversitet samt habitatheterogenitet. 
Eftersom endast tio vattendrag användes i studien ligger inte tyngdpunkten av avhandlingen på 
markanvändningens inverkan på vattendragens artsammansättning. Markanvändningen 
uppvisade inget signifikant samband med varken alfa- eller betadiversitet. Trots att endast tio 
vattendrag fanns med i studien gick det att registrera ett signifikant negativt samband mellan 
den procentuella andelen skog på avrinningsområdet och habitatheterogenitet. Ett signifikant 
negativt samband gick också att bevisa mellan den procentuella andelen anlagda ytor och 
habitatheterogenitet. Då den procentuella andelen skog minskar blir också habitaten mer 
homogena inom vattendraget. Eftersom markanvändningsklasserna sinsemellan är starkt 
korrelerade är det svårt att peka på vilken enskild typ av markanvändning som har störst effekt 
på vattendraget (Houlahan & Findlay 2004). Enligt Scanlan et al. (2015) förändras artsamhället 
i vattendraget då den procentuella andelen skog krymper till under 80% och förändras igen vid 
50%. Trofnivån i vattendraget förändras till följd av mindre absorption av kväve och fosfor på 
avrinningsområdet vilket resulterar i att artsammansättningen förändras mot mer näringståliga 
arter (Scanlan et al. 2015). Samband mellan skogsbruk och förhållandet i vattendraget har 
registrerats i ett antal studier (Hylander et al. 2002; Scanland et al. 2015). I den här studien har 
skogsbruk inte beaktats.  
Markanvändningen har ofta en indirekt inverkan på förhållandena i vattendraget. Eftersom 
markanvändningen ofta är kopplat till jordmånen på området kan det vara svårt att urskilja på 
naturlig och antropogen inverkan. De flesta lerjordar används som jordbruksmark vilket gör det 
svårt att jämföra artsammansättningen i vattendrag som rinner genom ostörda lermarker med 
vattendrag som rinner genom jordbruksområden. Flera studier har också undersökt hur 
markanvändningen och avståndet från vattendraget till olika typer av markanvändning påverkar 
vattendraget (Sponseller et al. 2001; Hylander et al. 2002). Speciellt förhållandet mellan 
markanvändningen längs vattendraget samt eventuella buffertzoner längs vattendraget bör 






9.5 Felkällor och problematik 
 
Antalet prov som samlades in för studien var 49 stycken. En större mängd prov kunde ha 
förbättrat resultatens tillförlitlighet. Fem stycken prov per vattendrag ger torts allt en bra 
överblick av vattendraget och möjliggör jämförelse av vattendragen. För att samla in fler prov 
skulle det ha krävts mera tid och resurser vilket inte var möjligt. 
 
 Den största felkällan gällande studier där kiselalger artbestäms är själva artbestämningen 
(Kahlert et al. 2007). Eftersom skribenten var den enda som artbestämde materialet kan man 
anta att felidentifieringar som uppstått i materialet är de samma genom hela materialet.  
Den registrerade artrikedomen för varje provlokal avviker med största sannolikhet från den 
verkliga artrikedomen eftersom endast 300 algceller artbestämdes för varje provlokal. Speciellt 
arter som är små till sin storlek är svåra att artbestämma. I prov som domineras några få små 
arter är det svårt att observera andra arter som inte märkbart skiljer sig till formen. En brist i 
materialinsamlingen är att endast steniga habitat undersökte. Då man håller sig till ett habitat 
kan upp till 42 % av vattendragets andra arter bli utanför analysen (Smucker & Vis 2011).    
 
I studien undersöktes inte den temporala förändringen av artsammansättningen eller 
miljövariablerna. Speciellt vattnets kemiska beskaffenhet kan växla mycket snabbt till följd av 
väder eller punktutsläpp. Eftersom vädret under provtagningsperioden var stabilt och torrt kan 
man anta att större växlingar i vattnets kemiska sammansättning inte skedde. I mätresultaten 
för totalfosfor förekommer två stycken avvikande mätresultat som inte kan förklaras och som 
påverkar analysen av materialet. För totalkväve förekommer ett motsvarande avvikande 
mätresultat. Andra möjliga fel, dock osannolik, kan ha uppstått till följd av fel i mätutrustningen 
eller vid laborationsanalyserna. Miljövariablerna som undersöktes i avhandlingen har 
konstaterats påverkar kiselalgerna. Resultaten kunde antagligen varit mer tillförlitliga om pH 
och flödet i vattendraget registrerats. De statistiska analyserna som användes har konstaterats 









Produktivitet på avrinningsområdet har kopplats samman till artrikedom bland plankton i små 
sjöar (Soininen & Luoto 2012). Också på en större geografisk skala har områdets produktivitet 
kopplats samman med artrikedom (Field et al. 2009). Framtida studier kunde undersöka 
produktiviteten på avrinningsområdet och analysera eventuella samband med alfadiversitet. 
Ytterligare bör man undersöka både hur storskaliga och småskaliga faktorer påverkar alfa och 
betadiverisitet i akvatiska ekosystem. Speciellt betydelsen av miljöförhållandenas 
heterogenitet, olika stressfaktorer och biotiska interaktioner för mönster i betadiversitet är 
intressanta forskningsämnen. Det är också viktigt att beakta olika vattendrag med varierande 
markanvändning på avrinningsområdena för att registrera hur mänsklig aktivitet påverkar 





Utifrån resultaten i den här avhandlingen kan man konstatera att vattnets ledningsförmåga är 
en betydande miljövariabler som på ett litet geografiskt område påverkar kiselalgernas 
alfadiversitet. Resultaten visar att förhållande mellan alfadiversitet och vattnets 
ledningsförmåga inte behöver vara lineärt utan kan också vara kurvformat. Resultaten pekar på 
att alfadiversitet är högre vid låg ledningsförmåga. Avrinningsområden som domineras av skog 
kan ses som mer naturliga vilket minskar på stressen i vattendragen vilket resulterar i högre 
diversitet.  I och med att vattendrag är ytters dynamiska ekosystem bör man beakta hur de andra 
miljövariablerna påverkar alfadiversitet. Speciellt samverkan mellan flera variabler är svår att 
upptäcka. Ytterligare påverkas kiselalgernas alfadiversitet också av andra miljöfaktorer där 
bland annat ljusförhållandena är viktiga.  
 
Betadiversitet beskriver hur olika eller lika två artsammahällen och hur den lokala 
artdiversiteten förhåller sig till artdiversiteten på undersökningsområdet. Utifrån resultaten i 
den här avhandlingen kan man konstatera att vattendrag i södra Finland skiljer sig avsevärt från 
varandra också på en liten geografisk skala vad beträffar artsammansättning och 
habitatförhållanden. Den här skillnaden uppstår främst till följd av de lokala miljövariablerna. 
Heterogena habitatförhållanden har konstaterats skapa skillnader i betadiversitet. I den här 
avhandlingens resultat går det inte att hitta entydiga svar som skulle stöda den här teorin. 
Habitatheterogenitet i vattendragen uppvisar trots det ett marginellt signifikant samband med 
betadiversitet. Mer mångsidiga habitat kan erbjuda flera olika livsmiljöer för organismerna 
varpå artsammansättningen i hela vattendraget är mer mångsidig än i vattendrag där habitaten 
är mer homogena. Med ett större material kunde man eventuellt uppvisa starkare samband 
mellan habitatheterogenitet och betadiversitet. 
Miljövariablerna som registrerades i den här avhandlingen har varierande inverkan på hur de 
strukturerar artsammansättningen i ett vattendrag. Utöver de registrerade miljövariablerna finns 
det flera andra miljövariabler som med största sannolikhet har en betydelse för 
artsammansättningen. Man kan anta att de olika miljövariablerna långt bestämmer hur 
artsammansättningen på en lokal nivå utvecklas. Hur olika miljövariabler samverkar och 
påverkar effekten av varandra och därmed artsammansättningen gör det svårt att generalisera 
vilka enskilda miljövariabler som är viktigast. Samverkan mellan miljövariablerna, stress och 
tävling mellan organismerna bestämmer den slutliga artsammansättningen. Utifrån 
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vattendragets egenskaper är det möjligt att till en viss noggrannhet förutspå hur 
artsammansättningen ser ut i vattendraget men de biotiska variablerna bör också beaktas för att 
ytterligare förtydliga hur artsammansättningen i vattendrag utvecklas. Speciellt 
ledningsförmåga och ljusförhållandena är utifrån resultaten i den här avhandlingen viktiga 
miljövariabler som strukturerar artsammansättningen bland kiselalger på en liten geografisk 
skala i boreala vattendrag. 
 
Figur 15. Betadiversitet skapas av ett flertal olika faktorer. Habitatheterogenitet som påverkar 
betadiversitet styrs av markanvändningen och av de lokala abiotiska och biotiska förhållandena. Det 
regionala artbeståndet är beroende av den geografiska skalan samtidigt som arternas spridningsförmåga 
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Bilaga 1. Provlokalernas koordinater (ETRS-TM35FIN) 
Vattendragets namn X (lat) ETRS-TM35FIN      Y (lon)ETRS-TM35FIN 
Traskesbacken_A 6690478 431650 
Traskesbacken_B 6690721 431348 
Traskesbacken_C 6691428 430459 
Traskesbacken_D 6691703 429946 
Traskesbacken_E 6691881 429822 
Sarkjarvibacken_A 6707432 464479 
Sarkjarvibacken_B 6707199 464220 
Sarkjarvibacken_C 6706607 464043 
Sarkjarvibacken_D 6706270 464091 
Sarkjarvibacken_E 6705184 464828 
Nyangsbacken_A 6713525 439592 
Nyangsbacken_B 6713044 440020 
Nyangsbacken_C 6712793 440208 
Nyangsbacken_D 6711909 440341 
Myllypuro_A 6691269 361935 
Myllypuro_B 6691188 362003 
Myllypuro_C 6689993 362399 
Myllypuro_D 6689210 362877 
Myllypuro_E 6688727 363279 
Mosskarrsbacken_A 6692179 410091 
Mosskarrsbacken_B 6691744 411489 
Mosskarrsbacken_C 6691562 412151 
Mosskarrsbacken_D 6690534 412980 
Mosskarrsbacken_E 6690163 413329 
Vahajoki_A 6708994 418521 
Vahajoki_B 6708371 418800 
Vahajoki_C 6707641 418921 
Vahajoki_D 6706161 420090 
Vahajoki_E 6705910 420074 
Isoniitynoja_A 6701459 413571 
Isoniitynoja_B 6700773 413642 
Isoniitynoja_C 6699306 416230 
Isoniitynoja_D 6699093 416641 
Isoniitynoja_E 6697345 416615 
Viikinoja_A 6678932 391737 
Viikinoja_B 6678924 391408 
Viikinoja_C 6678486 391131 
Viikinoja_D 6678067 390845 
Viikinoja_E 6677553 390699 
Lapptraska_A 6719221 452444 
Lapptraska_B 6718265 452601 
Lapptraska_C 6717337 452782 
Lapptraska_D 6715285 453768 
Lapptraska_E 6715014 453951 
Ingelsan_A 6671454 355756 
Ingelsan_B 6669705 356553 
Ingelsan_C 6668059 355835 
Ingelsan_D 6667754 356061 




















(mg Pt l-1) 
Skuggning 
(%) 
Traskesbacken_A 23,6 1 20 43,1 36,73 810 76,86 60 
Traskesbacken_B 21,8 1 10 43,2 40,08 840 128,1 50 
Traskesbacken_C 20,4 1,2 20 49,1 2,48 1000 128,1 75 
Traskesbacken_D 20,8 0,8 17 49,9 60,5 1130 128,1 85 
Traskesbacken_E 20,4 1,3 10 50,1 64,35 1130 102,48 90 
Sarkjarvibacken_A 22,2 1 12 31,6 13,58 400 15 70 
Sarkjarvibacken_B 21 0,8 15 31,2 14,05 400 15 75 
Sarkjarvibacken_C 20,3 1 27 37,6 31,79 600 30 70 
Sarkjarvibacken_D 19,9 1,3 20 37,5 25,15 550 25,86 90 
Sarkjarvibacken_E 24,8 1,3 25 49,9 24,76 710 29,72 50 
Nyangsbacken_A 18,2 0,9 10 93,6 292,11 1690 88,34 70 
Nyangsbacken_B 18,2 0,8 10 103 149,14 1360 153,72 50 
Nyangsbacken_C 18,4 1 20 109 90,56 790 74,3 10 
Nyangsbacken_D 18,3 1 15 138 43,65 410 44,58 40 
Myllypuro_A 16,9 0,8 5 47,2 113,29 1350 89,17 90 
Myllypuro_B 16,7 1 5 46,5 109,55 1340 89,17 80 
Myllypuro_C 17,4 2 30 145 57,98 580 34,48 40 
Myllypuro_D 17,5 1 15 76,3 66,11 510 51,72 20 
Myllypuro_E 18,3 1 15 76,6 118,05 800 51,72 60 
Mosskarrsbacken_A 21,6 1 5 239 241,21 3730 128,1 60 
Mosskarrsbacken_B 19,1 2 10 149 69,93 1240 153,72 80 
Mosskarrsbacken_C 19,8 1 15 200 41,32 590 89,17 85 
Mosskarrsbacken_D 20,3 1,5 20 138 94,59 1410 153,72 50 
Mosskarrsbacken_E 20,3 1 15 141 92,04 1230 128,1 70 
Vahajoki_A 20 2 20 279 79,66 830 29,72 0 
Vahajoki_B 18,6 3,5 25 262 83,89 930 44,58 90 
Vahajoki_C 18,7 2 20 250 71,43 1030 59,44 10 
Vahajoki_D 18,8 3 15 278 107,17 880 29,72 70 
Vahajoki_E 19,1 2 10 280 96,95 810 44,58 30 
Isoniitynoja_A 21 2 17 86 87,95 850 25,86 70 
Isoniitynoja_B 19,4 2 10 151 139,99 700 17,24 30 
Isoniitynoja_C 19,7 1,5 12 125 92,8 700 25,86 0 
Isoniitynoja_D 18,1 1,5 12 136 70,78 500 25,86 40 
Isoniitynoja_E 20 1 15 156 93,61 640 34,48 10 
Viikinoja_A 19,4 2 5 449 71,39 1230 25,86 0 
Viikinoja_B 20 1 15 444 60,68 1080 25,86 0 
Viikinoja_C 20 2 10 464 67,51 1010 25,86 0 
Viikinoja_D 20,1 1,5 15 457 80 850 34,48 0 
Viikinoja_E 19,4 1,5 10 412 50,87 1010 25,86 0 
Lapptraska_A 22,7 2 30 115 85,34 1430 20 10 
Lapptraska_B 22,5 1,5 20 118 79 1160 25 20 
Lapptraska_C 22,2 2 25 116 82,94 1030 30 70 
Lapptraska_D 20,7 3 20 118 69,83 910 34,48 30 
Lapptraska_E 20,7 2 15 116 71,94 880 25,86 30 
Ingelsan_A 24,8 1,5 20 75 42,75 650 7,5 40 
Ingelsan_B 21,8 2,5 20 80,4 83,95 540 15 70 
Ingelsan_C 20,6 3 30 95 35,97 600 25 80 
Ingelsan_D 20,5 2,5 20 90,1 36,22 600 25 90 
Ingelsan_E 20,7 2 30 143 83 860 30 70 
 
